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El arsénico y el mercurio son elementos traza, cuyas concentraciones en 
alimentos deben estar controladas por las autoridades sanitarias debido a que 
su excesiva ingesta puede entrañar efectos perjudiciales para la salud. De 
entre las distintas especies químicas de ambos tóxicos existentes en los 
alimentos, el arsénico inorgánico y el metilmercurio constituyen las especies 
más tóxicas, estando considerado el arsénico inorgánico como carcinógeno 
tipo I para el hombre, y el metilmercurio como posible carcinogénico para el 
hombre, grupo 2B. El arroz, en el caso del arsénico, y los productos de la 
pesca en el caso del mercurio, son alimentos de alto consumo susceptibles 
de presentar elevadas concentraciones de estos contaminantes y pueden por 
ello constituir un riesgo para la salud de los consumidores. 
En la estimación del riesgo toxicológico, la etapa de evaluación de la 
exposición tiene en cuenta la frecuencia y la magnitud de la misma. Dado 
que la dieta es la principal vía de entrada de arsénico y mercurio para el 
hombre, la evaluación de la magnitud de la exposición a ambos tóxicos 
debería considerar tanto la influencia del cocinado sobre la concentración 
del tóxico, como la biodisponibilidad oral (fracción soluble del 
contaminante ingerido que es absorbida por el epitelio intestinal y alcanza la 
circulación sistémica, hallándose así disponible para actuar en el organismo 
receptor). Una herramienta conservadora para la evaluación de la 
biodisponibilidad oral es la bioaccesibilidad, relación entre la concentración 
bioaccesible o soluble de una sustancia y la concentración total de la 
sustancia presente en la muestra. La bioaccesibilidad es indicativa de la 
 E
Resumen 
máxima cantidad que puede absorberse por el epitelio intestinal y por ello se 
utiliza como indicador de la máxima biodisponibilidad oral. Conocer la 
bioaccesibilidad del arsénico y mercurio desde los alimentos puede aportar 
información novedosa en la estimación del riesgo toxicológico. En la 
actualidad, para estimar la bioaccesibilidad de los contaminantes pueden 
utilizarse métodos de digestión gastrointestinal in vitro estáticos y 
dinámicos que emulan las etapas gástrica e intestinal de la digestión 
humana.  
La mayoría de los estudios sobre arsénico en arroz y mercurio en 
pescados existentes en la bibliografía, no consideran el efecto del cocinado 
ni la bioaccesibilidad, limitándose a una determinación de las 
concentraciones de estos metales en los productos crudos. La presente tesis 
doctoral caracteriza las concentraciones de arsénico, mercurio y sus especies 
químicas de interés toxicológico en muestras de arroz y productos de la 
pesca, y evalúa el efecto del cocinado y de la bioaccesibilidad sobre dichas 
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Capítulo 1. Introducción Arsénico 
 
El arsénico se encuentra ampliamente distribuido en la naturaleza 
(corteza terrestre, suelos, agua, seres vivos). Es introducido en el medio 
ambiente por la erosión de las rocas, las precipitaciones, la actividad 
volcánica, y la combustión de materiales fósiles y bosques (Cullen y 
Reimer, 1989; Mandal y Suzuki, 2002; Wang y Mulligan, 2006). Se 
considera el vigésimo elemento más abundante de la corteza terrestre, el 
decimocuarto en las aguas marinas y el duodécimo en el organismo humano 
(Cullen y Reimer, 1989; Mandal y Suzuki, 2002). Su concentración media 
en la corteza terrestre se estima en 2 mg kg-1 (Cullen y Reimer, 1989; 
Mandal y Suzuki, 2002). 
Entre las fuentes de contaminación antropogénica de arsénico se han 
descrito la quema de combustibles fósiles, las actividades mineras y el 
empleo de derivados químicos arsenicales como herbicidas y fertilizantes 
(Mitchell y Barr, 1995; Robinson y Ayuso, 2004; EFSA 2009). Algunos 
derivados arsenicales son empleados en la preservación de la madera frente 
a hongos e insectos (Leist et al., 2000; Mandal y Suzuki, 2002). El empleo 
de ácido 3-nitro-4-hidroxifenilarsónico (Roxarsone, ROX), ácido 4-nitro-
fenilarsónico (Nitarsone, NIT) y ácido p-aminobenceno-arsónico (ácido p-
arsanílico, p-ASA) para el tratamiento de enfermedades en aves de corral, 
ha contribuido de forma significativa a la contaminación por arsénico 
(Jackson y Bertsch, 2001). Aunque la Unión Europea ha prohibido el uso de 
estos derivados arsenicales (EC, 2003), siguen utilizándose en otras zonas 
del planeta.  
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Otras aplicaciones del arsénico son: componente de las baterías 
eléctricas, semiconductor, agente decolorante en la industria del vidrio, 
pigmento de pintura, e incluso como agente terapéutico en el tratamiento de 
enfermedades (Apostoli et al., 1998; Mandal y Suzuki, 2002; Montagnani et 
al., 2006; Choong et al., 2007). 
 
1.1. Especies químicas de arsénico 
Las especies químicas del arsénico pueden clasificarse en dos grandes 
grupos: especies arsenicales inorgánicas y orgánicas. En la tabla 1 se 
muestran las estructuras químicas de las especies arsenicales más comunes 
en alimentos y muestras biológicas. 
El arsenito [As(III)] y el arseniato [As(V)] son las dos especies 
inorgánicas mayoritarias presentes en el medio ambiente. Estas dos especies 
son fácilmente interconvertibles por oxidorreducción. Sin embargo, el 
As(V) es la especie termodinámicamente mayoritaria en condiciones 
oxidantes (Cullen y Reimer, 1989). 
Las especies orgánicas presentan diferentes grados de metilación del 
átomo de arsénico: monometiladas [ácido monometilarsónico, MMA(V) y 
ácido monometilarsenioso, MMA(III)], dimetiladas [ácido dimetilarsínico, 
DMA(V) y ácido dimetilarsenioso, DMA(III)], trimetiladas [óxido de 
trimetilarsina (TMAO), arsenobetaina (AB) y arsenocolina (AC)] y 
tetrametiladas [ion tetrametilarsonio (TMA+)]. La mayor complejidad 
estructural aparece en los arsenoazúcares, arsenoribofuranósidos 
dimetilados o trimetilados en su átomo de arsénico, y en los arsenolípidos.  
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Óxido de arsénico (V) As2O5
Ácido monometilarsónico [MMA(V)] CH3AsO3-2Arsénico 
orgánico Ácido monometilarsenioso [MMA(III)]  CH3As(OH)2
 Ácido dimetilarsínico [DMA(V)] (CH3)2AsO2-1
 Ácido dimetilarsenioso [DMA(III)] (CH3)2As(OH) 
 Óxido de trimetilarsina (TMAO) (CH3)3AsO 
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 Arsenobetaina (AB) (CH3)3As+ CH2COOH 
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1.2. Toxicidad  
La toxicidad del arsénico depende de su forma química y de su grado de 
oxidación. Según los datos de dosis letal 50 (DL50) obtenidos en animales de 
experimentación (tabla 2), definida como la dosis necesaria para producir la 
muerte del 50% de la población expuesta, la toxicidad de las especies 
arsenicales seguiría el orden decreciente: As(III) > As(V) > TMA+ > MMA 
> DMA > AC > AB = TMAO. En base a estos datos se consideraba que las 
especies arsenicales más tóxicas eran el As(III) y el As(V) y que la 
metilación de estas formas inorgánicas constituía, excepto en la caso del 
TMA+, una vía de detoxificación. Sin embargo, el descubrimiento de las 
especies arsenicales trivalentes MMA(III) y DMA(III) en orina de personas 
expuestas a altos niveles de arsénico (Aposhian et al., 2000) modificó la 
idea de que la metilación del arsénico inorgánico suponía su detoxificación. 
La especie MMA(III) puede llegar a ser hasta 26 veces más tóxica que el 
As(III) (Styblo et al., 2000).  
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Tabla 2. Valores de DL50 de las principales especies arsenicales 
 
Especie arsenical DL50 (mg kg-1 peso corporal) Animal de experimentación 
As(III) 34,5a; 14b Ratas 
As(V) 41a; 20b Ratas 
MMA 1800ª; (700-1800)b Ratones 
DMA 1200ª; (700-2600)b Ratones 
AB >10000a,b Ratones 
AC 6500a,b Ratones 
TMAO 10600a Ratones 
TMA+ 890a Ratones 
a  Shiomi, 1994; b Le et al., 1994 
 
Los efectos adversos del As en la salud humana han sido estudiados de 
forma casi exclusiva para el As inorgánico, el cual está clasificado como 
cancerígeno humano (Grupo I) por la Agencia Internacional para la 
Investigación sobre el Cáncer (IARC, 2002). Está constatado que su ingesta 
a través del agua de bebida causa cánceres de vejiga urinaria, pulmón y piel, 
si bien la evidencia es limitada para cánceres de riñón, hígado y próstata 
(WHO, 2010). Otros efectos adversos asociados con la ingesta crónica de 
arsénico inorgánico son retrasos en el desarrollo, enfermedades 
cardiovasculares, neurotoxicidad y diabetes (WHO, 2010). Actualmente, en 
la mayor parte de los continentes se han descrito zonas en la que la 
población está sometida a una exposición crónica a elevadas 
concentraciones de As inorgánico, siendo las regiones más afectadas 
Argentina, Chile, China, Bangladesh e India.  
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La FAO/OMS estableció para el As inorgánico una Ingesta Semanal 
Tolerable Provisional (ISTP) de 15 µg/semana/kg peso corporal (WHO, 
1989). En el año 2010, se eliminó este valor de referencia toxicológico por 
ser del orden de la dosis Benchmark (BMLD0,5), definida como la dosis de 
As inorgánico que incrementa en un 0,5% la frecuencia de cáncer de 
pulmón. Esta BMLD0,5 es de 3 μg de As inorgánico kg-1 peso corporal por 
día (2 μg kg-1-7 μg kg-1) (WHO, 2010). 
 
1.3. Exposición humana 
Las principales fuentes de exposición humana al arsénico son el aire, el 
agua y los alimentos.  
El aire, que en áreas rurales puede contener una concentración anual 
media de arsénico de entre 0,02 y 4 ng m-3 (WHO, 2001a), puede llegar a 
constituir una fuente importante del tóxico en ciertas exposiciones 
ocupacionales (minería, industria azulejera, cerámica, etc). Un claro ejemplo 
de ello, lo constituyen las industrias cerámicas localizadas en la zona de 
L’Alcora (Castellón), en las que entre los años 1999 y 2003 se llegaron a 
alcanzar altas concentraciones de As (10 a 30 ng m-3) (Alastuey et al., 2000; 
Querol et al., 2001; Querol et al., 2007). Tanto la Organización Mundial de 
la Salud (OMS) como la Unión Europea limitan las concentraciones de As 
en el aire. La OMS limita la concentración diaria a un valor comprendido 
entre 1,5 x 10-3 y 1 µg m-3 (WHO, 2001b), mientras que la UE establece un 
límite máximo medio anual de 6 ng m-3 (EC, 2004). Existen pocas 
investigaciones centradas en la especiación del arsénico en la atmósfera 
(Sánchez- Rodas et al., 2007).  
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En el agua, la concentración media de arsénico en el mar oscila entre 1-2 
µg L-1 (Nakazato et al., 2000) y en agua dulce es < 10 µg L-1 (Mandal y 
Suzuki, 2002), siendo en ambas aguas mayoritarias las especies inorgánicas 
de As. La OMS recomienda una concentración máxima de As en el agua de 
bebida de 10 µg L-1 (WHO, 2008a), si bien algunos países admiten 
concentraciones superiores. En algunas áreas de Argentina, India y 
Bangladesh la población consume agua de pozo con concentraciones 
superiores a 1.000 µg L-1. 
Los alimentos constituyen la principal fuente de As para el hombre. Los 
estudios se han centrado durante muchos años en la determinación del As 
total. Sin embargo, en las últimas décadas las investigaciones se han 
encaminado hacia la caracterización de las especies arsenicales propias de 
cada alimento o grupo de alimentos. Si bien el As está presente en un gran 
número de alimentos, en la mayoría de los casos se halla en bajas 
concentraciones y en su forma orgánica y menos tóxica, por lo que 
tradicionalmente no han sido considerados un problema para la salud.  
Los productos de la pesca son el grupo de alimentos con las mayores 
concentraciones de As y por ello uno de los que contribuye en mayor 
medida a la ingesta del contaminante. Las concentraciones pueden llegar a 
alcanzar 1 µg g-1 peso húmedo (ph), superando en ocasiones los 10 µg g-1 
(Súñer et al., 2002). Sin embargo, las concentraciones de As inorgánico 
suelen ser inferiores a 0,2 µg g-1 (Sloth et al., 2005; Sirot et al., 2009), si 
bien excepcionalmente se han hallado concentraciones que superan los 60 
µg g-1 ps en Mytilus edulis L. (Sloth y Julshamn, 2008). La AB representa 
más del 80% del contenido de As total presente en pescados, siendo 
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minoritarias las concentraciones de DMA, MMA, TMAO, AC, TMA+ 
(Súñer et al., 2002; Sloth et al., 2005), 
Las algas son otros alimentos que también pueden presentar altas 
concentraciones de As. Entre ellas, destaca el alga Hizikia fusiforme en las 
que es habitual hallar concentraciones que superan los 60 µg g-1 ps (Almela 
et al., 2002; Laparra et al., 2004; FSA, 2004), siendo aportado 
mayoritariamente por As inorgánico. Por ello, algunas agencias alimentarias 
recomiendan limitar su consumo. Otras especies presentes en las algas 
marinas son los arsenoazúcares dimetilados. 
Respecto a los productos terrestres de origen animal, las concentraciones 
de As son generalmente inferiores a 0,5 µg g-1 y los estudios de especiación 
no son muy numeroros (Dabeka et al., 1993; Schoof et al., 1999; Cava-
Montesinos et al., 2003; Rudy, 2010; Blanco-Penedo et al., 2010).  
En los alimentos terrestres vegetales las concentraciones de As total no 
son elevadas. Sin embargo, el arroz presenta concentraciones de As total y 
As inorgánico muy superiores a las de otros vegetales y cereales (Sun et al., 
2008; Meharg et al., 2009). Las causas de la acumulación del contaminante 
y las consecuencias para los consumidores han sido objeto de interés 
científico en los últimos años. En este cereal se centran los estudios sobre 
As realizados en la presente tesis doctoral.  
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1.4. Arsénico en arroz 
El arroz constituye la base de la dieta para la mitad de la población 
mundial, especialmente en los países en vías de desarrollo en los cuales 
llega a aportar hasta el 70% de la energía diaria (Phuong et al., 1999). Estos 
países producen y consumen casi el 96% del arroz, estimado en el período 
2000/01 en 588,8 millones de toneladas (Childs, 2004; Hossain, 2004). 
Cuatro países asiáticos (China, India, Indonesia y Bangladesh) producen 
cerca del 70% de la producción global (Childs, 2004). 
El arroz es una matriz compleja formada por carbohidratos, proteínas, 
grasas, fibra y minerales (Phuong et al., 1999). Los carbohidratos son los 
componentes mayoritarios del arroz, constituyendo un 77% en peso, siendo 
predominante el almidón. Existe además un pequeño porcentaje de celulosa, 
hemicelulosa y lignina (Champagne et al., 2004). Las proteínas, 
mayoritariamente albúmina y globulina, suponen un porcentaje 
relativamente bajo en peso (7-9%) (Shih, 2003). Otros componentes, como 
las grasas y el agua pueden suponer un 2 y 12%, respectivamente (D’Ilio et 
al., 2002). Este cereal presenta también componentes minoritarios de gran 
importancia nutricional, como minerales (P y K), vitaminas (B1, B2 y 
niacina), compuestos fenólicos y tocoferoles con funciones antioxidantes 
(Goffman y Bergman, 2004). 
Este cereal, sin embargo, contiene también elementos traza tóxicos entre 
los cuales As, Pb y Cd han sido los más estudiados (Nriagu y Lin, 1995; 
Zhai et al., 1996; Phuong et al., 1999; D’Ilio et al., 2002). Diversos trabajos 
realizados en la pasada década en alimentos comercializados en occidente 
evidenciaron que las concentraciones del As total en el arroz superaban las 
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halladas en otros productos de origen vegetal (Dabeka et al., 1993; Yost et 
al., 1998; Schoof et al., 1999). Ello ha producido que en los últimos años se 
incrementen notablemente las investigaciones sobre este cereal, habiéndose 
detectado elevadas concentraciones de As en muestras comercializadas en 
Taiwán (0,76 µg g-1; Williams et al., 2005), Vietnam (0,697 µg g-1; Phuong 
et al., 1999) y Australia (0,776 µg g-1; Phuong et al., 1999).  
Los niveles de As en el grano están influenciados por las condiciones de 
cultivo, habiéndose demostrado que existe un incremento del As con el 
aumento del As en el agua de riego (Abedin et al., 2002) o en el suelo (Xie 
y Huang, 1998). Por ello, en las áreas contaminadas con As, como el sudeste 
de Asia, la contaminación del arroz por As ha sido considerada como un 
desastre (Meharg, 2004).  
Las especies arsenicales presentes en el arroz son DMA, As(III) y As(V). 
El MMA aparece en bajas concentraciones, no detectándose en gran parte de 
las muestras. Las investigaciones sobre As inorgánico en arroz son escasas 
en comparación con la extensa caracterización realizada sobre las 
concentraciones en As total. 
Las concentraciones de As inorgánico en el arroz podrían representar un 
daño potencial para el consumidor, pero para una evaluación más realista 
del riesgo asociado al consumo de este cereal, debería estudiarse el efecto 
del cocinado así como de su biodisponibilidad en las concentraciones del 
tóxico. La preparación del arroz generalmente se realiza por cocción en 
agua, y en el caso de utilizar agua contaminada con As, el cocinado 
incrementa la concentración de As en el alimento (Bae et al., 2002; 
Ackerman et al., 2005; Laparra et al., 2005). En áreas asiáticas en las que la 
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población emplea para fines culinarios agua con elevada concentración en 
As, el cocinado podría convertir al arroz, grano consumido varias veces al 
día, en una fuente de As inorgánico tan importante como el agua de bebida, 
y en el alimento con mayor contribución a la ingesta humana de As.  
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Capítulo 1. Introducción Mercurio 
 
Debido a los trágicos episodios de intoxicación humana por mercurio en 
Japón (Minamata y Niigata, 1953, 1960 y 1965), Irak (1972) y Colombia 
(Mamonal, 1975), las autoridades sanitarias de todo el mundo defienden 
distintas estrategias para reducir los niveles de mercurio en el medio 
ambiente y restringir las fuentes de exposición para los humanos.  
Al igual que ocurría con el arsénico, el mercurio se encuentra 
ampliamente distribuido en la naturaleza. Las concentraciones de mercurio 
en el medio ambiente pueden verse modificadas por la acción de fenómenos 
naturales y por la actividad humana. 
La mayor fuente natural de mercurio a la atmósfera la constituyen los 
procesos de desgasificación de la corteza terrestre a través de los gases 
liberados por las erupciones volcánicas y la solubilización de rocas, suelos y 
sedimentos (WHO, 2008a). El mercurio se considera el sexagésimo segundo 
elemento más abundante de la corteza terrestre. Su concentración media en 
la corteza terrestre se estima en 50 µg kg-1 (Aylett, 1973).  
La contaminación por mercurio a partir de las fuentes antropogénicas se 
debe principalmente a las actividades mineras (Hylander y Meili, 2003; 
WHO 2008b). El distrito minero de Almadén (Ciudad Real, España) 
constituye la concentración natural más grande y más antigua del mundo de 
este elemento (Hylander y Meili, 2003; Higueras et al., 2003, 2006). Otra 
actividad industrial que contribuye a la emisión de mercurio a la atmósfera 
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es la quema de combustibles para la generación de calor y de electricidad 
(WHO, 2008b). 
El mercurio también ha sido ampliamente empleado como catalizador en 
la producción de vinilo, como fungicida y como componente de pinturas y 
jabones, amalgamas dentales y distintos aparatos eléctricos como baterías, 
termómetros, barómetros, etc. (WHO, 2008b). Su uso en termómetros y 
otros instrumentos de medida ha sido prohibido o restringido en algunos 
casos de acuerdo a la Directiva 2007/51/EC (EC, 2007). 
 
2.1. Especies químicas de mercurio 
Al igual que el arsénico, las especies químicas del mercurio tienen 
distintas propiedades físico químicas y toxicidad. En la tabla 3 se muestran 
las estructuras químicas de las especies de mercurio más comunes. 
El mercurio existe en tres estados de oxidación: Hg0 [mercurio metálico 
Hg(0)], Hg+2 [mercurio mercurioso, Hg(I)] y Hg+2 [mercurio mercúrico, 
Hg(II)]. El mercurio puede formar sales inorgánicas, como cloruros, nitratos 
y sulfatos, y compuestos organometálicos. Los compuestos orgánicos se 
caracterizan por el enlace del mercurio a uno o dos átomos de carbono 
orgánico y X puede ser cualquier anión. 
Las especies más abundantes en el medio ambiente son Hg(0), Hg(II) y 
los compuestos orgánicos monometilmercurio (CH3Hg+) y dimetilmercurio 
(CH3HgCH3). Por acción microbiológica y abiótica se producen 
transformaciones de las especies de mercurio en la atmósfera y en los 
ecosistemas terrestres y acuáticos, existiendo un ciclo global del mercurio. 
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El vapor de mercurio constituye el 99% del mercurio presente en la 
atmósfera. Es un gas estable con propiedades similares a las de un gas 
noble, y su permanencia en la atmósfera es igual o superior a un año. 
Posiblemente por acción del ozono se produce la oxidación del Hg(0) a 
Hg(II), especie que por efecto de la lluvia se deposita en los ecosistemas 
terrestres o acuáticos. 
El Hg(0) puede ser oxidado a Hg(II) en presencia de materia orgánica, y 
posteriormente puede ser reducido a Hg(0) en condiciones reductoras 
apropiadas. Por otra parte, el Hg(II) puede ser metilado por la acción de 
bacterias anaeróbicas generando monometil y dimetilmercurio (Boening, 
2000). Una parte de los compuestos metilados puede ser eliminada a la 
atmósfera (Clarkson, 1998), pero la mayoría se bioacumula como 
monometilmercurio a lo largo de la cadena trófica acuática, constituyendo 
los organismos de agua dulce y salada la principal vía de exposición al 
monometilmercurio para el hombre (Horvat, 2001). 
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Tabla 3. Principales especies de mercurio 
 
Mercurio inorgánico: Elemental Hg(0) Hg0
 Mercurioso Hg(I) Hg2+2
 Mercúrico Hg(II) Hg+2
 Sales inorgánicas de mercurio  
 X: –OH-, –CN -, –Cl -, –Br - HgX2
  HgX3-
  HgX42-
Mercurio orgánico: Monometilmercurio (MeHg+) CH3Hg+
 Dimetilmercurio (Me2Hg) (CH3)2Hg 
 Etilmercurio (EtHg+) CH3CH2Hg+




La toxicidad del Hg para el hombre depende de la vía de exposición 
(inhalación, ingestión o absorción dérmica) y de la forma química en que 
éste se encuentre. Los compuestos de MeHg están considerados por la 
IARC como posiblemente carcinogénicos para humanos (Grupo 2B; IARC, 
1993). Se ha evidenciado que el MeHg produce efectos neurológicos 
adversos como retraso mental, convulsiones, pérdida de visión y del oído, 
retraso en el desarrollo, desórdenes en el lenguaje y pérdida de memoria 
(WHO, 2007). La exposición prenatal al mercurio puede producir 
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alteraciones en el desarrollo neurológico de los niños (Gao et al., 2007; 
Jedrychowski et al., 2007).  
La FAO/OMS estableció para el Hg una Ingesta Semanal Tolerable 
Provisional (ISTP) de 5 µg/semana/kg peso corporal y de 1,6 µg/semana/kg 
de peso corporal para MeHg (WHO, 2003). Recientemente se ha retirado la 
ISTP para el Hg total y se ha establecido una ISTP de Hg inorgánico de 4 
µg/semana/kg peso corporal aplicable a la exposición alimentaria para 
alimentos distintos de pescado y marisco. Para la exposición alimentaria a 
Hg de estos alimentos debería ser de aplicación la ISTP establecida 
anteriormente para el MeHg (WHO, 2010).  
 
2.3. Exposición humana 
El hombre puede estar expuesto al mercurio a través del aire, el agua y 
los alimentos, siendo estos últimos la mayor fuente de exposición al 
contaminante. 
Con respecto a la concentración de Hg en el aire, los niveles habituales 
oscilan entre 2-10 ng de Hg m-3 (WHO, 2005). La U.S. EPA estableció un 
nivel de Hg elemental para evaluar el posible riesgo de exposición por 
inhalación de 0,3 µg m-3 basado en el nivel más bajo al que se observa 
efecto tóxico (LOAEL) (U.S. EPA, 1999). Se ha estimado que la cantidad 
de Hg en la atmósfera es de 108 g y que entre un 40% y un 75% del Hg 
atmosférico actual es de origen antropogénico (Gaona, 2004). 
El mercurio se moviliza de la atmósfera principalmente a través de las 
precipitaciones. Los niveles de Hg en el agua de lluvia  pueden oscilar entre 
5-100 ng L-1 (WHO, 2005). La especie química de mercurio presente en el 
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agua es principalmente Hg(II). Las concentraciones de Hg en las aguas 
superficiales son muy bajas y oscilan entre 0,5-3 ng L-1 en océanos y 2-15 
ng L-1 en aguas costeras (WHO, 1990). De forma natural, los niveles 
habituales de Hg en aguas subterráneas y superficiales son inferiores a 0,5 
µg L-1, aunque pueden hallarse concentraciones superiores en aguas 
subterráneas por la presencia en la zona de yacimientos de menas de Hg 
(WHO, 2005). Según la U.S. EPA, el nivel máximo de mercurio inorgánico 
en el agua de bebida debería de ser de 0,002 mg L-1 (U.S. EPA, 2010) 
mientras que el contenido recomendado por la OMS es de 0,006 mg L-1 
(WHO, 2008a).  
Las concentraciones en la mayoría de alimentos son bajas e inferiores al 
límite máximo de 20 µg de Hg inorgánico kg-1 ph establecido por la OMS 
(WHO, 1990). Pueden hallarse concentraciones superiores en los vegetales 
cultivados en suelos contaminados. Así, por ejemplo, se han hallado 
concentraciones de mercurio de 40 µg kg-1 ph en lechugas (Reilly, 2002) y 
de 569 µg kg-1 en arroz (Horvat et al., 2003). Recientemente, se han 
reportado concentraciones de mercurio en el hongo comestible Boletus 
pinophilus de hasta 6,9 µg kg-1 ps (Melgar et al., 2009). 
Los productos cárnicos, principalmente las vísceras, pueden contener 
altos niveles de mercurio. Se han reportado en la bibliografía 
concentraciones de entre 1-136 µg kg-1 en riñón y entre 7-14 µg kg-1 en 
hígado de ganado vacuno holandés (Reilly, 2002). Otros grupos de 
alimentos pueden acumular importantes concentraciones de mercurio tal y 
como se ha puesto de manifiesto en la bibliografía. Por ejemplo, se han 
reportado concentraciones de mercurio de hasta 29 µg kg-1 en huevos de 
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gallinas alimentadas con compuestos mercuriales (MAFF, 1987) y más 
recientemente un queso Gata-Hurdes ha presentado una concentración de 
mercurio de 208,3 µg kg-1 (Moreno-Rojas et al., 2010).  
Los productos de la pesca constituyen una excepción, ya que pueden 
presentar concentraciones de mercurio de hasta 10 mg kg-1. Son los 
alimentos que contribuyen en mayor medida a la ingesta de Hg por el 
hombre y van a ser los alimentos objeto de estudio en la presente tesis 
doctoral.  
 
2.4. Mercurio en pescados 
 
El consumo de pescado constituye para el hombre una excelente fuente 
de proteínas y de oligoelementos como yodo y selenio. Además, algunas 
especies de pescados grasos aportan cantidades significativas de ácidos 
grasos poliinsaturados de cadena larga omega-3 [ácido eicosapentaenoico 
(EPA) y ácido docosahexaenoico (DHA)] que resultan beneficiosos en la 
reducción del riesgo de enfermedades cardiovasculares (Fussenegger et al., 
2007). Sin embargo, el pescado puede constituir también una fuente de 
sustancias nocivas para el organismo, al contener bifenilos policlorados 
(PCBs), dioxinas y metilmercurio (Virtanen et al., 2007).  
En la actualidad, se considera que el consumo de pescado constituye la 
principal fuente de exposición humana al mercurio (EFSA, 2004). Son los 
peces depredadores marinos que ocupan altos niveles en la cadena trófica, 
como el pez espada, tiburón y atún, los de mayor concentración en Hg, del 
cual aproximadamente el 90% existe en su forma metilada (metilmercurio), 
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siendo aportado el resto por pequeñas o indetectables cantidades de 
mercurio inorgánico [Hg(II)], etilmercurio y fenilmercurio (Branco et al., 
2007; Chang et al., 2007). La proporción MeHg/Hg es menor en peces de 
agua dulce (WHO, 2008b). Debido a las altas concentraciones que presentan 
algunas especies de pescado, tanto la Autoridad Europea de Seguridad 
Alimentaria (EFSA) como la Administración de Drogas y Medicamentos de 
EE. UU. (FDA) y la Agencia de Protección Medioambiental (U.S. EPA), 
han aconsejado a los grupos de población vulnerables (mujeres embarazadas 
o que pueden llegar a estarlo, mujeres en fase de lactancia y niños de corta 
edad) evitar algunos tipos de pescado que podrían acumular niveles altos de 
MeHg. 
En los últimos años se han incrementado considerablemente los estudios 
sobre la seguridad alimentaria del Hg presente en los productos de la pesca. 
Así, se han cuantificado Hg total y MeHg en distintas especies de pescados 
(Mira et al., 2005; Morgano et al., 2005; Burger y Gochfeld, 2006; 
Sivaperumal et al., 2006; Afonso et al., 2007; Cortes y Fortt, 2007); se ha 
evaluado la influencia de las características fisiológicas del pescado sobre 
dichas concentraciones (Monteiro y Lopes, 1990; Afonso et al., 2007; 
Storelli et al., 2007) y se han calculado las ingestas del tóxico para 
poblaciones infantiles y adultas (Llobet et al., 2003; Wilhelm et al., 2003; 
Muñoz et al., 2005; Falcó et al., 2006; Farias et al., 2006; Martí-Cid et al., 
2007; Sahuquillo et al., 2007; Rubio et al., 2008; Rodellar et al., 2010).  
Cuando son los alimentos la vía de entrada del contaminante, la 
evaluación de la exposición debería considerar la concentración del tóxico 
en los productos tal y como son consumidos por la población. Sin embargo, 
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para el Hg, al igual que para otros elementos traza tóxicos, la evaluación de 
la ingesta se lleva a cabo, en muchas ocasiones, en base a las 
concentraciones del contaminante en el producto crudo. Hasta el momento 
actual, la mayoría de estudios de ingesta de Hg de la población española han 
utilizado las concentraciones en pescados crudos (Bocio et al., 2005; Falcó 
et al., 2006; Martí-Cid et al., 2007; Yusà et al., 2008; Herreros et al., 2008, 
Rodellar et al., 2010). Únicamente los estudios de dieta total llevados a cabo 
en el País Vasco estiman ingestas a partir de productos cocinados (Urieta et 
al., 1996).  
Las escasas investigaciones realizadas sobre el efecto del cocinado en la 
concentración de Hg en pescado no aportan conclusiones claras. Entre los 
estudios más recientes que evalúan el efecto de distintos procedimientos de 
cocinado, únicamente Chicourel y colaboradores (2001) comparan los 
resultados en peso seco, poniendo de manifiesto que la fritura y la cocción 
no afectan a los niveles iniciales de Hg en tiburón azul. Otros estudios 
comparan los resultados en peso húmedo (ph), hallando que la mayoría de 
las combinaciones (procedimiento de cocinado-pescado) producen un 
incremento en las concentraciones de Hg (Morgan et al., 1997; Burger et al., 
2003; Perelló et al., 2008). También ha sido reportado que con otras 
prácticas de cocinado no hubo alteración en la concentración de Hg, o que la 
concentración disminuyó (Perelló et al., 2008). Estos estudios parecen 
indicar que la concentración en el pescado cocinado podría depender de la 
combinación procedimiento de cocinado-pescado.  
Al igual que se ha comentado para el arsénico en el arroz, una evaluación 
más realista del riesgo toxicológico que conlleva la ingesta de Hg a través 
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del consumo de pescado, debería considerar no sólo la concentración de Hg 
en el producto tal y como lo consume la población, cocinado en la mayoría 
de productos de la pesca, sino también su biodisponibilidad. 
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La evaluación del riesgo toxicológico conlleva en su etapa de exposición 
el establecimiento de la duración, frecuencia y magnitud de la exposición a 
un contaminante químico (WHO, 2008b). Cuando son los alimentos la vía 
de entrada del contaminante, la evaluación de la magnitud de la exposición 
al tóxico debería llevarse a cabo considerando la biodisponibilidad oral, es 
decir la “fracción de una dosis administrada que alcanza el compartimento 
central (sangre) desde el tracto gastrointestinal” (Wragg y Cave, 2002), 
también conocida con el término de biodisponibilidad absoluta.  
Una herramienta conservativa para evaluar la biodisponibilidad oral es la 
bioaccesibilidad oral, definida como “la fracción soluble en el tracto 
gastrointestinal que está disponible para su absorción” (Wragg y Cave, 
2002). La bioaccesibilidad es indicativa de la máxima biodisponibilidad oral 
y por ello es una herramienta útil en la estimación del riesgo (Intawongse y 
Dean, 2006). En los últimos años, la evaluación de la bioaccesibilidad ha 
adquirido especial relevancia. Estudios en suelos han mostrado la idoneidad 
de la evaluación de la concentración bioaccesible gástrica, intestinal o 
gastrointestinal mediante métodos in vitro para predecir la biodisponibilidad 
in vivo de As, Cd y Pb (As: Rodríguez et al., 1999; Juhasz et al., 2007; 
Nagar et al., 2009; Cd: Schroder et al., 2003; Pb: Ruby et al., 1996). 
Se han llevado a cabo diversos estudios in vivo empleando modelos 
animales para evaluar la biodisponibilidad de As, Cd y Pb. La mayoría de 
estos trabajos han sido realizados en suelos: As (Ruby et al., 1996, Ellickson 
et al., 2001; Rodríguez et al., 1999, 2003; Juhasz et al., 2007; Nagar et al., 
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2009); Cd (Schroder et al., 2003); Pb (Freeman et al., 1996; Ruby et al., 
1996; Casteel et al., 1997; Ellickson et al., 2001). El número de estudios in 
vivo llevados a cabo en alimentos es muy escaso (Juhasz et al., 2006, 2008). 
Sin embargo, “para complementar o reemplazar el uso de animales en la 
determinación de la biodisponibilidad de elementos potencialmente tóxicos 
para la salud humana, o para estimar la biodisponibilidad cuando los 
estudios en animales no están disponibles, pueden diseñarse estudios in 
vitro” (Wragg y Cave, 2002). A nivel de laboratorio, estos métodos emulan 
las condiciones fisiológicas que tienen lugar en la digestión gastrointestinal  
y pueden predecir la bioaccesibilidad oral de los metales. Estos métodos in 
vitro permiten analizar un elevado número de muestras y una vez validados, 
generan datos precisos y reproducibles sin restricciones éticas (Yoo y Chen, 
2006).  
Los modelos estáticos in vitro realizan una exposición secuencial para 
simular la digestión en diferentes compartimentos (boca, estómago, e 
intestino o combinaciones de los mismos). La selección de los 
compartimentos varía de acuerdo al método estático empleado, siendo los 
que emulan secuencialmente el estómago y el intestino delgado los más 
frecuentes. Las condiciones fisiológicas humanas como pH, enzimas 
gástricas e intestinales, temperatura y tiempos de residencia son emuladas 
durante la aplicación de estos métodos.  
Los modelos dinámicos in vitro reproducen de forma más precisa el 
tránsito gradual de los componentes ingeridos a través del tracto 
gastrointestinal y simulan la digestión gastrointestinal in vivo. El modelo 
dinámico TIM (TNO Gastrointestinal Model) es un sistema dinámico 
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multicompartimental controlado por ordenador que simula las condiciones 
de digestión en cuatro compartimentos; estómago, duodeno, yeyuno e íleo 
para TIM-1 (Minekus et al., 1995) y también el colon para TIM-2 (Minekus 
et al., 1999). Las condiciones simuladas en la digestión mediante TIM-1 son 
reproducibles y concordantes con los datos in vivo y los experimentos de 
validación, han demostrado el valor predictivo del sistema para evaluar la 
disponibilidad en la absorción humana de minerales, vitaminas y mutágenos 
de alimentos (Blanquet et al., 2004). Otro modelo dinámico in vitro 
utilizado es el SHIME (Simulator of the Human Intestinal Microbial 
Ecosystem), que simula las condiciones fisicoquímicas, enzimáticas y 
microbiológicas en estómago, intestino delgado y varias regiones del colon 
(Yoo y Chen, 2006; Laird et al., 2009 a,b; Cave et al., 2010).  
Los modelos estáticos in vitro anteriormente comentados se han 
empleado para estudiar la bioaccesibilidad de una gran variedad de 
nutrientes (tocoferoles, ácidos grasos, carotenoides y vitaminas), y tóxicos 
(metales, hidrocarburos aromáticos policíclicos, pesticidas y fenoles). Con 
respecto a los elementos traza tóxicos en alimentos, los estudios no son muy 
numerosos. Como muestra la tabla 4, se han empleado varios modelos 
estáticos para determinar la bioaccesibilidad del As, Cd y Pb en materiales 
de referencia certificados (MRCs). En el caso de alimentos propiamente 
dichos (tabla 5), se ha evaluado la bioaccesibilidad del As en algas, arroz, 
píldoras chinas y productos de la pesca. Para Cd y Pb, se ha estudiado la 
bioaccesibilidad en matrices vegetales y en productos de la pesca. Por lo que 
respecta a la bioaccesibilidad del Hg, las investigaciones se han centrado en 
pescados.  
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El modelo dinámico in vitro TIM-1 ha sido aplicado para el estudio del 
comportamiento de distintas formas de dosificación de drogas (Blanquet et 
al., 2004) y el desarrollo de formulaciones farmacéuticas (Blanquet et al., 
2005). En nutrientes, se ha empleado para el estudio de la biodisponibilidad 
de productos lácteos fortificados en folato (Verwei et al., 2006) y de los 
parámetros que influencian la estabilidad frente a la digestión de los 
carotenoides (Blanquet-Diot et al., 2009). El modelo TIM-1 también ha sido 
empleado para evaluar la bioaccesibilidad del As, Cd y Pb en suelos 
(Oomen et al., 2002; Van de Wiele et al., 2007). No tenemos conocimiento 
de que se haya empleado TIM-1 para estimar la bioaccesibilidad de estos 
contaminantes en MRCs de alimentos, ni en alimentos propiamente dichos. 
El modelo dinámico SHIME ha sido utilizado para evaluar la 
bioaccesibilidad de Hg de alimentos tradicionales de esquimales del Norte 
de Canadá (Laird et al., 2009a). 
En la actualidad, el empleo de modelos de digestión in vitro para evaluar 
el riesgo asociado a la exposición oral de metales a través del suelo está muy 
extendido. Diversos grupos de investigación han llevado a cabo trabajos 
centrados en el estudio de los diversos factores que influyen en la 
bioaccesibilidad de los metales a partir de suelos (compartimentos de 
digestión, pH, porcentaje sólido/líquido, tiempos de residencia en estómago 
e intestino, uso de estimulantes alimentarios, etc) (Wragg y Cave, 2002). 
Otros grupos de investigación se han centrado en la validación de un 
método de digestión in vitro para la evaluación de la bioaccesibilidad de 
suelos, alimentos y juguetes (Versantvoort, 2004). Actualmente existe una 
norma ISO para evaluar la bioaccesibilidad desde los suelos (BARGE, 
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2010). No ocurre lo mismo, sin embargo, para los metales existentes en los 
alimentos.  
Sería conveniente emular para metales en alimentos, la trayectoria 
llevada a cabo en suelos antes de introducir la bioaccesibilidad como una 
herramienta en la estimación de la exposición a través de los alimentos. En 
este sentido habría que tener en cuenta varios aspectos: 
- No existen estudios en alimentos que comparen los resultados 
obtenidos por varios métodos in vitro, a diferencia de la gran cantidad de 
información disponible en muestras de suelos (Oomen et al., 2002; Van 
de Wiele et al., 2007, Hagens et al., 2009; Cave et al., 2010).  
- Se ha demostrado que la especiación es importante en el conocimiento 
de la bioaccesibilidad de metales. Las múltiples formas minerales de As 
y Pb que constituyen la composición mineralógica del suelo condicionan 
la bioaccesibilidad de estos elementos tal y como han puesto de 
manifiesto Ruby y colaboradores (1996) y más recientemente Meunier y 
colaboradores (2010). Como ejemplo de ello, cuando el As en el suelo 
se halla asociado con calcio y hierro, su bioaccesibilidad es superior al 
49%, mientras que cuando se encuentra en forma de escorodita y 
arsenopirita, la bioaccesibilidad es inferior al 1% (Meunier et al., 2010). 
En alimentos, debería considerarse también la especiación como un 
factor que podría condicionar los resultados de bioaccesibilidad 
obtenidos con cada método in vitro. 
- Dada la gran variedad de métodos de digestión in vitro existentes y la 
variabilidad de las condiciones empleadas en ellos, los datos obtenidos 
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resultan difíciles de comparar, como han puesto de manifiesto diversos 
autores (Oomen et al., 2002). 
- Los resultados recogidos en las tablas 4 y 5 indican que los estudios no 
son muy elevados y sería de interés aportar más datos al respecto. Un 
estudio exhaustivo de estas matrices alimentarias podría apoyar el uso de 
la bioaccesibilidad con fines a la evaluación del riesgo.  
- El efecto del cocinado y de los concomitantes alimentarios sobre la 
biodisponibilidad de los metales han sido aspectos muy poco abordados 
en la bibliografía (Morgan et al., 1997; Chicourel et al., 2001; Shim et 
al., 2009). 
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Tabla 4. Valores de bioccesibilidad de As, Cd, Pb (µg g-1, ps) y Hg (ng g-1, ps) en diferentes muestras de referencia 
reportados en la bibliografía  
 








As µg g-1 ps       
DORM-2 18,0 ± 1,1 17,5 ± 0,8 ME d GI e 17,1 ± 1,8 98 Laparra et al., 2007 
TORT-2 21,6 ± 1,8 ― ME en lotes Saliva + GI  ― 52 Dufailly et al., 2008 
   ME en línea Saliva + GI ― 40  
DOLT-3 10,2 ± 0,5 ― ME en lotes Saliva + GI ―  69 Dufailly et al., 2008 
   ME en línea Saliva + GI ― 42  
DORM-3 6,88 ± 0,30 ― ME en lotes Saliva + GI ―  57 Dufailly et al., 2008 
   ME en línea Saliva + GI ― 59  
CRM 627 4,8 ± 0,3 ― ME en lotes Saliva + GI ― 53 Dufailly et al., 2008 
   ME en línea Saliva + GI ― 42  
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Tabla 4. Continuación  
 








Cd ug g-1 ps       
SRM1570a 2,89 ± 0,07 2,73 ± 0,37  ME GI 1,66 61 Intawongse y Dean, 2008 
INCT-TL-1 0,0302 ± 0,004 0,0381 ± 0,0116 ME GI 0,0197 52 Intawongse y Dean, 2008 
Pb ug g-1 ps       
SRM1570a ― 0,392 ± 0,076 ME GI 0,23 61  Intawongse y Dean, 2008 
INCT-TL-1 1,78 ± 0,24 1,73 ± 0,05 ME GI 0,33 19 Intawongse y Dean, 2008 
Hg ng g-1 ps       
― ― ― ― ― ― ― ― 
  
a Valores totales expresados como media ± SD 
b Valores bioaccesibles de cada contaminante en cada matriz tras la aplicación de cada método de digestión 
c Bioaccesibilidad = (valor bioaccesible tras la aplicación del método de digestión b) x 100 
(concentración total en cada matriz a) 
d ME: método estático de digestión in vitro 
e GI: gastrointestinal 
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Tabla 5. Valores de bioccesibilidad de As, Cd, Pb (µg g-1, ps o ph) y Hg (ng g-1, ps o ph) en diferentes muestras de 





(ps o ph) a
Método de 
digestión Etapa 
Valores bioaccesibles  
(ps o ph) b Bioaccesibilidad 
c Referencia 
As µg g-1 ps      
Alga Enteromorpha 2,9 ± 0,1 ps ME d GI e 0,928 ± 0,07 ps 32 Laparra et al., 2003 
Porphyra sp. cruda 33,8 ± 2,9 ps ME GI 22,7 ± 1,3 ps 67  
Porphyra sp. al horno  ME GI 25,4 ± 0,9 ps 80  
Hizikia fusiforme cruda 99,4 ± 4,0 ps ME GI 61,9 ± 2,3 ps 62  
Hizikia fusiforme hervida  ME GI 42,9 ± 2,4 ps 66  
H. fusiforme cruda 125-131,7 ps ME GI 69,9 ± 3,2 a  97,3 ± 3,3 ps 56-74 Laparra et al., 2004 
H. fusiforme hervida  ME GI 51,1 ± 3,1 a   57,1 ± 2,5 ps 32-36  
H. fusiforme hervida 104-132 ps ME GI 69,9 ± 3,2 ps 53 Almela et al., 2005 
H. fusiforme 
lavada/hervida 56-94 ps ME GI 53,8 ± 2,3 ps 57  
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(ps o ph) b Bioaccesibilidad 
c Referencia 
As µg g-1 ps      
Undaria pinnatifida cruda 47-49 ps ME GI 18,3 ± 1,2 ps 38 Almela et al., 2005 
Undaria  pinnatifida 
lavada/hervida 34-50 ps ME GI ― ―  
Porphyra sp. cruda 27-34 ps ME GI 23,7 ± 0,3 ps 87  
Porphyra sp.  
cocinada al horno/tostada 26-33 ps ME GI 27,8 ± 0,7 ps 106  
Polvo de Kelp  27,65 ± 0,38 ps ME GI 12,5 ± 0,7 ps  45  
Arroces crudos 0,05-0,53 ps ME GI ― ― Laparra et al., 2005 
Arroces cocinados 0,88-4,21 ps ME GI 1,06-3,93 ps  83-120  
Lenguado crudo 24,8 ± 1,4 ps ME GI 24,4 ± 2,4 ps  98 Laparra et al., 2007 
Lenguado asado 23,0 ± 1,6 ps ME GI 23,5 ± 0,6 ps  102  
Mero de Groenlandia 
crudo 4,80 ± 0,04 ps  ME GI 3,8 ± 0,3 ps  79  
Mero de Groenlandia al 
microondas 4,40 ± 0,07 ps ME GI 4,4 ± 0,4 ps  100  
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(ps o ph) b Bioaccesibilidad 
c Referencia 
As µg g-1 ps      
Cangrejos control  7,0-7,9 ph ME GI 6,9 ± 0,4 ph 88 Koch et al., 2007a 
Cangrejos SH 218-228 ph ME GI 95 ± 8 ph 44  
Algas control  6-10 ph ME GI 5,2 ± 0,5 ph 76  
Algas SH 23-43 ph ME GI 21 ± 3 ph 79  
Píldoras chinas 70000 ph ME GI 3000 ph 4 Koch et al., 2007b 
Cd µg g-1 ps      
Moluscos comestibles  0,04-4,2 ph ME Saliva + GI ― 20-84 Amiard et al., 2008 
Polvo caco 0,13-0,74 ps ME GI enzimática ― 24-41 Mounicou et al., 2002 
Licor de cacao 0,48-1,1 ps ME GI + enzimática ― 29-30  
Lechuga 4,07-8 ph ME GI ― 51-56 Chan et al., 2007 
Grano de trigo candeal 1,70-2,75 ph ME GI ― 11-13  
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(ps o ph) b Bioaccesibilidad 
c Referencia 
Pb µg g-1 ps      
Moluscos comestibles  0,16-7 ph ME Saliva + GI ― 20-84 Amiard et al., 2008 
Polvo caco 0,15-0,2 ps ME GI + enzimática ― 24-41 Mounicou et al., 2002 
Licor de cacao 0,1-0,15 ps ME GI + enzimática ― 29-30  
Vinos 19-71 ph ME GI ― 36-95 16-75% dializable 
Azenha y Vasconcelos, 
2000 
Vinos 19-71 ph ME GI ― 16-75% dializable  
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(ps o ph) b Bioaccesibilidad 
c Referencia 
Hg ng g-1 ps      
 Pez espada, atún, sardina 
crudos  0,072-0,43 ph ME GI 38-317 ph 9-17 Cabañero et al., 2004 
Caballa 1000 ph ME GI ― 70 Shim et al., 2009 
 
a Valores totales expresados como media ± SD 
b Valores bioaccesibles de cada contaminante en cada matriz tras la aplicación de cada método de digestión 
c Bioaccesibilidad = (valor bioaccesible tras la aplicación del método de digestión b) x 100 
(concentración total en cada matriz a) 
d ME: método estático de digestión in vitro 
e GI: gastrointestinal 
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Teniendo en cuenta: 
a) Los posibles efectos negativos para la salud de los elementos traza 
tóxicos arsénico y mercurio 
b) Las elevadas concentraciones de estos contaminantes que son 
susceptibles de presentar alimentos de alto consumo como el arroz en el 
caso del arsénico y del pescado en el caso del mercurio  
c) La escasez de estudios de riesgo toxicológico que consideren el 
cocinado y la bioaccesibilidad en estos productos 
Se plantea como objetivo de esta tesis doctoral la contribución a un mejor 
conocimiento del efecto del cocinado y de la bioaccesibilidad en la 
evaluación del riesgo asociado a la ingesta de arsénico y mercurio a través 
del consumo de arroz y pescado, respectivamente.  
Para el cumplimiento de este objetivo general, se plantean los siguientes 
objetivos específicos: 
1) Caracterización de las concentraciones de arsénico total e 
inorgánico en arroces comercializados en España. Evaluación del 
efecto del cocinado del arroz con agua contaminada con arsénico. 
Evaluación del riesgo asociado a la presencia de arsénico en los 
arroces analizados.  
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2) Determinación de las concentraciones de arsénico total e 
inorgánico en arroces comercializados en Argentina y Bolivia. 
Especiación de arsénico en las fracciones bioaccesibles, obtenidas 
tras la aplicación de un método estático de digestión gastrointestinal 
in vitro. Influencia de la bioaccesibilidad sobre la evaluación del 
riesgo asociado a la presencia de arsénico en los arroces de estos 
países. 
3) Estudio de las concentraciones de mercurio en pez espada crudo 
comercializado en España. Especiación de mercurio en la fracción 
bioaccesible. Evaluación de la seguridad alimentaria de este pescado. 
4) Efecto del cocinado en la concentración de mercurio presente en 
peces depredadores comercializados en España (pez espada, cazón, 
bonito y atún) y en la bioaccesibilidad del contaminante. Influencia 
de la bioaccesibilidad en la evaluación del riesgo. 
5) Comparación de un modelo estático y un modelo dinámico 
(TIM-1) de digestión gastrointestinal in vitro para la evaluación de la 
bioaccesibilidad de elementos traza tóxicos en materiales de 
referencia certificados de alimentos. 
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3.1. Muestras 
Para llevar a cabo la investigación propuesta se utilizaron las muestras de 
arroces y de pescados que se describen a continuación.  
 
3.1.1. Arroz 
Se analizaron muestras de arroz adquiridas en comercios de España 
(Valencia, n = 39), Argentina (Buenos Aires, n = 32) y Bolivia (Santa Cruz 
de la Sierra, n = 27).  
Las muestras de Oryza sativa L., subespecies indica y japonica, 
incluyeron arroces de distintos tipos de grano (redondo, medio y largo) 
sometidos a distintos procesos industriales de elaboración (blanco, integral, 
dorado y sancochado). Se estudiaron además variedades de arroz de 
consumo menos frecuente como arroz Basmati, arroz Thai, arroz salvaje y 
arroz rojo, así como mezclas de distintos arroces y mezclas de arroz con 
otros vegetales. 
La totalidad de las muestras se analizaron crudas, tras una trituración en 
un molinillo convencional. Algunos de los arroces fueron sometidos a un 
proceso de cocción con agua en el que no se utilizó sal, aceite ni otros 
ingredientes adicionales, y donde la proporción de arroz con respecto del 
agua fue de 1:4. La cocción se llevó a cabo hasta la evaporación total del 
agua. En el caso de las muestras de arroz comercializadas en Argentina y 
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Bolivia se utilizó para la cocción agua desionizada. Posteriormente las 
muestras fueron almacenadas a -20 ºC hasta su análisis. Para la cocción de 
las muestras de arroz comercializadas en España, se utilizó agua desionizada 
adicionada con concentraciones de As(V) comprendidas entre 0,1 y 1 µg 
mL-1. Tras la cocción, estas muestras fueron liofilizadas, molidas y 
almacenadas a 4 ºC hasta su análisis.  
 
3.1.2. Pescados 
Se analizaron muestras de pez espada (Xiphias gladius, n = 34), cazón 
(Galeorhinus galeus, n = 7), bonito (Sarda sp., n = 7) y atún (Thunnus sp., n 
= 7), congeladas o frescas de acuerdo con su disponibilidad en el mercado. 
Las muestras fueron adquiridas en comercios de la ciudad de Valencia (n = 
28) o proporcionadas por la empresa ANFACO-CECOPESCA (n = 27).  
Parte de las muestras de pescado se analizaron únicamente en crudo. Para 
ello se eliminaron las partes no comestibles y se procedió a su liofilización, 
trituración y almacenamiento a 4 ºC hasta su análisis. Otras muestras fueron 
analizadas en crudo y en cocinado, para lo cual se adquirieron rodajas de 
entre 150 g y 250 g que fueron divididas en dos porciones iguales. Una de 
las porciones se empleó para el análisis en crudo y la otra porción se cocinó. 
No se utilizó aceite ni otros ingredientes adicionales para el cocinado. Tanto 
la porción cruda como la cocinada se liofilizaron, trituraron y almacenaron a 
4 ºC hasta su análisis.  
Información adicional sobre la adquisición y preparación de las muestras 
se detalla en los capítulos de resultados de la presente tesis. 
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3.2. Materiales de referencia 
A lo largo de las investigaciones se utilizaron materiales de referencia de 
agua y alimentos con concentraciones certificadas para los elementos de 
interés. 
Productos de la pesca con concentraciones certificadas de As, Cd, Pb y Hg 
- Fucus sp. IAEA 140/TM. Proporcionado por International Atomic 
Energy Agency (IAEA), Analytical Quality Control Services (Vienna, 
Austria). 
- TORT-2. Hepatopáncreas de langosta. Proporcionado por Institute 
for Environmental Chemistry, National Research Council of Canada 
(NRC) (Ottawa, Canadá). 
- DORM-2. Músculo de pez perro. Proporcionado por Institute for 
Environmental Chemistry, National Research Council of Canada 
(NRC) (Ottawa, Canadá). 
 
Agua con concentraciones certificadas de As, Cd y Pb  
- Agua. EnviroMAT drinking water (EP-H-2). Proporcionada por SCP 
Science (Canadá). 
 
Arroz con concentraciones certificadas de As, Cd y Hg  
- SRM1568a. Rice flour. Proporcionado por National Institute of 
Standards and Technology, NIST (Gaithersburg, EE. UU.). 
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En la actualidad no se comercializan muestras de referencia certificadas 
para su concentración en arsénico inorgánico. El Laboratorio de 
Contaminación Metálica del IATA ha caracterizado la concentración de 
arsénico inorgánico en el material de referencia Rice flour (SRM1568a), 




3.3. Reactivos, patrones y disoluciones 
 
3.3.1. Reactivos 
Todos los reactivos químicos empleados fueron de calidad para análisis o 
superior. 
- Agua desionizada (Resistividad: 18,2 MΩ cm).  
- Agua de irrigación (B. Braun Medical). 
- Antiespumante B (Sigma). 
- Argón (99,995%). 
- Ácido acético glacial (CH3COOH), w = 99,7%, d = 1,051 g mL-1 
(Probus).  
- Ácido ascórbico (C6H8O6) (Merck).  
- Ácido bromhídrico (HBr), w ≥ 48% (Merck). 
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- Ácido clorhídrico concentrado (HCl), w = 37%, d = 1,19 g mL-1 
(Merck).  
- Ácido fosfórico (H3PO4), w = 85%, d = 1,69 g mL-1 (Merck). 
- Ácido nítrico concentrado (HNO3), w = 65%, d = 1,39 g mL-1 (Merck).  
- Ácido sulfúrico (H2SO4), w = 95-98%, d = 1,84 g mL-1 (Probus). 
- Amoníaco (NH3), w = 20%, d = 0,917 g mL-1 (Prolabo). 
- Amonio dihidrógenofosfato [(NH4)H2PO3] (Merck). 
- Bicarbonato sódico (NaHCO3) (Acros y Panreac).  
- Borohidruro sódico (NaBH4) (Probus). 
- Cloroformo (CHCl3), w = 99%, d = 1,48 g mL-1 (Merck).  
- Cloruro de estaño (II) dihidratado (SnCl2 2H2O) (Scharlau).  
- Cloruro de calcio dihidratado (CaCl2 2H2O) (Acros).  
- Cloruro potásico (KCl) (Acros). 
- Cloruro sódico (NaCl) (Acros). 
- Extracto biliar porcino (glicina y taurinas conjugadas del ácido 
desoxicólico y otras sales biliares) (Sigma, B8631).  
- Helio (99,9999%). 
- Hidróxido sódico (NaOH) (Merck). 
- L- cisteína [HOOCCH(NH2)CH2SH] (Merck). 
- Lipasa (150 UI/mg) (Amano Pharmaceuticals, F-AP 15). 
- Nitrato de magnesio hexahidratado [Mg(NO3)2 6H2O] (Panreac). 
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- Nitrógeno líquido. 
- Óxido de magnesio (MgO) (Panreac). 
- Pancreatina porcina de actividad enzimática equivalente a 4x 
especificaciones de la Farmacopea de los EE. UU./mg pancreatina 
(Sigma, P1750 y MP Biomedicals, 193975). 
- Pepsina porcina de actividad enzimática 944 UI/mg proteína (Sigma, 
P7000) y 2.410 UI/mg proteína (Sigma, P7012). 
- Peróxido de hidrógeno (H2O2), w = 30%, d = 1,11 g mL-1 (Prolabo). 
- Persulfato potásico (K2S2O8) (Probus). 
- Sulfato de hidracina [(NH2)2 H2SO4] (Panreac). 
- Tris-HCl (Merck). 
- Tripsina (Sigma, T 4665). 
- Yoduro potásico (KI) (Panreac). 
 
 
3.3.2. Patrones  
- Disolución patrón de As(III) de 1.000 μg mL-1. Preparar disolviendo 
1,320 g de As2O3 (Riede de Haën) en 25 mL de KOH al 20% (m/v) y 
neutralizar con H2SO4 al 20% (v/v). Diluir a 1 L con H2SO4 al 1% (v/v). 
- Disolución patrón de As(V) de 1.000 µg mL-1 (Merck). 
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- Disolución patrón de ácido de metilarsonato sódico hexahidratado 
(MMA) (Carlo Erba). Concentración de 1.000 μg mL-1, expresada como 
arsénico. 
- Disolución patrón de dimetilarsinato sódico trihidratado (DMA) 
(Fluka). Concentración de 1.000 μg mL-1, expresada como arsénico. 
- Disolución patrón de Hg(II) de 1.000 μg mL-1(Merck). 
- Disolución patrón de metilmercurio (MeHg). Preparar disolviendo la sal 
de cloruro de metilmercurio (Sigma-Aldrich) en metanol-agua al 50% 
(v/v). Concentración de 1.000 μg mL-1, expresada como mercurio. 
- Disolución patrón de Cd de 1.000 μg mL-1(Merck). 
- Disolución patrón de Pb de 1.000 μg mL-1(Merck).  
Las disoluciones patrón de trabajo se prepararon por diluciones sucesivas 





3.3.3.1. Disoluciones utilizadas para la cuantificación de arsénico y 
sus especies químicas 
- Agente coadyuvante de la mineralización. Suspensión de [Mg(NO3)2 
6H2O] al 20% (m/v) y MgO al 2% (m/v) en agua desionizada. Mantener 
en agitación hasta su adición a la muestra.  
- Disolución de sulfato de hidracina al 1,5% (m/v) en agua desionizada.  
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- Disolución oxidante de persulfato potásico al 1,29 % (m/v) en NaOH al 
2,5% (m/v).  
- Disolución reductora. Mezcla de yoduro potásico al 5% (m/v) y ácido 
ascórbico 5% (m/v) en agua desionizada.  
- Disolución de borohidruro sódico al 0,2% (m/v) en hidróxido sódico al 
0,05% (m/v).  
- Disolución de borohidruro sódico al 1,5 % (m/v) en hidróxido sódico al 
0,7% (m/v).  
- Disolución de borohidruro sódico al 4% (m/v) en hidróxido sódico al 
0,8% (m/v). 
- Disolución de Tris-HCl 2,5 mol L-1  en agua desionizada. 
- Tampón (Na2HPO4-H3PO4) 20 mmol L-1  y 100 mmol L-1  a pH 5,75. 
 
3.3.3.2. Disoluciones utilizadas para la cuantificación de mercurio y 
metilmercurio 
- Disolución oxidante de persulfato potásico al 1% (m/v) en H2SO4 al 0,5 
mol L-1. 
- Disolución reductora de cloruro de estaño al 2% (m/v) en HCl al 15% 
(v/v). 
- L-cisteína 0,04 mol L-1 en ácido acético 0,1 mol L-1. 
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3.3.3.3. Disoluciones utilizadas para la cuantificación de cadmio y 
plomo 
- Modificador de matriz. Disolución de 6,70 mg de amonio 
dihidrógenofosfato y 0,3 mg de nitrato de magnesio en 1 mL de ácido 
nítrico al 1% (v/v).  
 
3.3.3.4. Disoluciones utilizadas para la digestión gastrointestinal in 
vitro 
 
3.3.3.4.1. Digestión gastrointestinal in vitro estática  
- Disolución de pepsina porcina al 10% (m/v) en HCl 0,1 mol L-1. 
- Disolución de pancreatina porcina al 0,4% (m/v) y de extracto biliar 
porcino al 2,5% (m/v) en NaHCO3 0,1 mol L-1. 
Todas las disoluciones empleadas en el método de digestión 
gastrointestinal in vitro estático fueron preparadas con agua de 
irrigación. 
 
3.3.3.4.2. Digestión gastrointestinal in vitro dinámica TIM-1 
- Disolución salina utilizada en la etapa de digestión estomacal. 
Preparar en agua desionizada a partir de cloruro de sodio al 0,3% 
(m/v), cloruro de potasio al 0,11% (m/v), cloruro de calcio dihidratado 
al 0,015% (m/v) y bicarbonato de sodio al 0,06% (m/v). 
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- Disolución de lipasa al 0,17% (m/v) en la disolución salina 
estomacal anteriormente mencionada. 
- Disolución de pepsina al 0,09% (m/v) en la disolución salina 
estomacal anteriormente mencionada. 
- Disolución de tripsina al 0,02% (m/v) en la disolución salina 
estomacal anteriormente mencionada diluida al 10% (v/v).  
- Disolución de pancreatina porcina al 10% (v/v) en agua desionizada. 
- Disolución de extracto biliar al 4% (m/v) en agua desionizada. 
- Disolución salina utilizada en la etapa de digestión en el intestino 
delgado. Preparar a partir de cloruro de sodio al 0,5% (m/v), cloruro 
de potasio al 0,06% (m/v) y cloruro de calcio dihidratado al 0,023% 
(m/v). 
Todas las disoluciones empleadas en el método de digestión 
gastrointestinal in vitro dinámico (TIM-1) fueron preparadas con agua 
desionizada. 
Acondicionamiento del material: Todo el material de vidrio y polietileno 
nuevo se sumergió en HNO3 10% (v/v) durante una semana antes de usarlo 
por primera vez. Tras el uso del material en el método analítico, éste se 
enjuagó con agua, se sumergió en HNO3 al 10% (v/v) durante 24 horas, se 
enjuagó tres veces con agua desionizada y se secó.  
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3.4. Equipo instrumental 
- Agitador magnético. Jenway 1000 calefactor. 
- Agitador mecánico. IKA Labortechnik, modelo KS 130 Basic. 
- Balanza analítica. Ohaus, modelo Voyager. 
- Balanza granatario. Cobos, modelo Precision CB. 
- Baño de arena termostatado. Raypa, modelo PL 5125. 
- Centrífuga. Eppendorf, modelo 5810. 
- Centrífuga. Heraeus, modelo Biofuge Pico. 
- Centrífuga. Sorvall Pont, modelo Superspeed, RC-5B Instrument. 
- Equipo de agua Milli-Q. Millipore Inc., modelo Milli-Q water system. 
- Horno mufla. Heraeus, modelo K1253 con programador. 
- Liofilizadores. FTS Systems (modelo Tri-philizer MP) y Virtis (modelo 
Genesis SQ 35 EL). 
- Microondas. CEN, modelo MARS 800 W. Equipado con reactores de 
teflón PFA con un volumen de 55 mL. 
- pHmetro. Hanna, WTW modelo 526. 
- Baño de ultrasonidos. Selecta, modelo Ultrasons 1/3. 
- Baño calefactor. Julabo, modelo HC 5/9. 
- Baño de agua orbital. Selecta, modelo Unitronic Orbital. 
- Lámparas de arsénico, cadmio, plomo y mercurio. 
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- Espectrofotómetro de absorción atómica (Perkin Elmer, modelo 3300) 
acoplado a un sistema de inyección en flujo (Perkin Elmer, modelo 
FIAS-400) y a un muestreador automático (Perkin Elmer, modelo AS-
90).  
- Espectrofotómetro de absorción atómica con cámara de grafito (Perkin 
Elmer, modelo AAnalyst 600), acoplado a un muestreador automático 
(Perkin Elmer, modelo AS-800).  
- Espectrofotómetro de fluorescencia atómica (PSA, modelo Merlin 
10.025). 
- Sistema de cromatografía líquida de alta resolución (Hewlett Packard, 
modelo 1050). Incluye los siguientes módulos: bomba cuaternaria con 
doble pistón, sistema de desgasificación en línea, inyector automático y 
horno para columnas.  
- Convertidor analógico-digital (Hewlett-Packard, modelo 35900). 
Permite convertir la señal analógica procedente del espectrofotómetro de 
fluorescencia atómica, en una señal digital que es enviada al software 
cromatográfico para su posterior tratamiento. 
- TIM-1 (TNO, Zeist, The Netherlands). Modelo dinámico de digestión 
gastrointestinal in vitro. El modelo consiste en distintas unidades de 
vidrio con paredes internas flexibles. Estas unidades de vidrio se 
distribuyen formando cuatro compartimentos diferenciados que simulan 
el estómago, el duodeno, el yeyuno y el íleo. 
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Capítulo 4. Métodos 
 
4.1. Determinación de arsénico total  
Las muestras se mineralizaron por vía seca y el arsénico se cuantificó por 
espectrofotometría de absorción atómica con generación de hidruros 
mediante inyección en flujo (FI-HG-AAS) (Muñoz et al., 2002) 
La cantidad de muestra sobre la que se aplicó el método fue diferente en 
función de la matriz objeto de estudio: 
- Materiales de referencia de alimentos: 0,2 g  
- Arroces crudos: 0,25 g 
- Arroces cocinados y posteriormente liofilizados: 0,25 g  
- Arroces cocinados y no liofilizados: 1 g 
- Fracciones bioaccesibles liofilizadas de materiales de referencia: 0,2 g  
- Fracciones bioaccesibles de arroces cocinados: 5 g  
Se adicionaron a la muestra 2,5 mL de agente de mineralización 
[Mg(NO3)2 20% m/v + MgO 2% m/v] y 5 mL de HNO3 (50% v/v). La 
mezcla se evaporó a sequedad en un baño de arena y posteriormente se 
mineralizó en un horno mufla, aplicando un ciclo temperatura-tiempo en el 
que tras una subida paulatina de la temperatura (50 ºC/h), las muestras se 
mantuvieron 12 h a 450 ºC.  
Si tras el ciclo de mufla se obtuvieron cenizas blancas se procedió a su 
disolución. En caso contrario, las cenizas se trataron con 5 mL de HNO3 
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(50% v/v), se secaron en un baño de arena y fueron sometidas nuevamente 
al programa temperatura-tiempo indicado anteriormente. 
Las cenizas blancas obtenidas tras la mineralización se disolvieron en 
HCl 6 mol L-1 y en una disolución reductora (KI 5% m/v y ácido ascórbico 
5% m/v). Transcurridos 30 minutos, la disolución se filtró a través de papel 
Whatman No. 1 y tras la adición de HCl 6 mol L-1 se llevó a un volumen 
final de 10 ó 25 mL en función de la muestra analizada. La proporción de 
reductor adicionado con respecto al volumen final de disolución fue de 1:5.  
La cuantificación del arsénico total mediante FI-HG-AAS se llevó a cabo 
empleando las condiciones instrumentales descritas en la tabla 6. 
 
Tabla 6. Condiciones instrumentales empleadas en la cuantificación de As 
mediante FI-HG-AAS 
 
Generación de hidruros 
   Muestra    0,5 mL 
   Disolución reductora NaBH4 0,2% (m/v) en NaOH 0,05% (m/v). Flujo 5 mL min-1
   Disolución ácida    HCl 10% (v/v). Flujo 10 mL min-1
   Gas transportador    Argón. Flujo 100 mL min-1
Espectroscopía de absorción atómica 
   Tª de atomización    900 ºC 
   Longitud de onda    193,7 nm 
   Rendija    0,7 nm 
   Lámpara de As    Lámpara de descarga sin electrodos; 400 mA 
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Las características analíticas del método para las muestras de alimentos 
fueron las siguientes: límite de detección = 0,026 µg g-1 peso seco (ps); 
precisión = 2%. Para las fracciones bioaccesibles, el límite de detección 
instrumental fue de 0,25 ng mL-1. 
El control del adecuado funcionamiento de la cuantificación mediante FI-
HG-AAS se realizó a través del análisis de la muestra de agua EnviroMAT 
drinking water (EP-H-2) con valores certificados para As de 0,155-0,164 µg 
mL-1. El control de calidad del análisis realizado en las muestras 
mineralizadas y disueltas, se realizó con distintos materiales de referencia de 
alimentos con las siguientes concentraciones certificadas para As: Fucus sp. 
= 42,2-46,4 µg g-1 ps; Rice SRM1568a = 0,29 ± 0,03 µg g-1 ps; DORM-2 = 
18,0 ± 1,1 µg g-1 ps; TORT-2 = 21,6 ± 1,8 µg g-1 ps. 
 
4.2. Determinación de arsénico inorgánico mediante extracción selectiva 
con cloroformo 
Las muestras se sometieron a una digestión ácida, extracción del arsénico 
inorgánico con solventes orgánicos, retroextracción en medio ácido y 
cuantificación mediante FI-HG-AAS (Muñoz et al., 1999). 
Digestión ácida. Se pesó 1,0 g de muestra en un tubo de centrífuga de 
plástico de 50 mL. Posteriormente se adicionaron 4,1 mL de agua 
desionizada y la mezcla se agitó mecánicamente durante 10 minutos hasta la 
completa humectación de la muestra. Finalmente se adicionaron 18,4 mL de 




Extracción con cloroformo. Se adicionaron a la digestión ácida, 1 mL de 
una disolución de sulfato de hidracina (1,5% m/v) y 2 mL de HBr 
concentrado, agitándose mecánicamente la mezcla durante 1 min. A 
continuación se adicionaron 10 mL de cloroformo, se agitó la mezcla 
mecánicamente durante 5 minutos y se centrifugó (2.000 rpm/5 min). La 
fase clorofórmica se recuperó por aspiración y se depositó en un nuevo tubo 
de plástico de 50 mL. El proceso de extracción con cloroformo se repitió 
dos veces más. Al final de esta etapa del proceso, se recuperó un volumen 
de fase clorofórmica de aproximadamente 30 mL.  
La fase clorofórmica se filtró a través de filtros de politetrafluoroetileno 
con un tamaño de poro de 0,45 µm y diámetro de 25 mm (Whatman GD/X) 
que retienen tanto materia orgánica como restos de fase ácida.  
Extracción ácida. El arsénico inorgánico presente en la fase clorofórmica 
se extrajo empleando HCl 1,2 mol L-1. Se adicionaron 10 mL de HCl 1,2 
mol L-1 y la mezcla se agitó durante 5 minutos. Las fases se separaron por 
centrifugación (2.000 rpm/5 minutos). La fase ácida se recuperó por 
aspiración y se depositó en un vaso de precipitados. El proceso de 
extracción se repitió una vez más. Al final de esta etapa del proceso, se 
recuperó un volumen de fase ácida de aproximadamente 20 mL.  
Mineralización y cuantificación. Se adicionaron 2,5 mL de agente de 
mineralización [Mg(NO3)2 20% m/v + MgO 2% m/v] y 10 mL de HNO3 
concentrado a la fase ácida. La mezcla se evaporó a sequedad en un baño de 
arena. Posteriormente, se aplicó el proceso de mineralización en horno 
mufla, disolución de las cenizas blancas y cuantificación mediante FI-HG-
AAS descrito para la determinación de arsénico total (apartado 4.1). 
 52
Capítulo4. Métodos 
Las características analíticas del método en los alimentos fueron las 
siguientes: límite de detección = 0,014 µg g-1 ps; precisión = 4%; 
recuperación As(III) = 99% y As(V) = 96%. Para las fracciones 
bioaccesibles, el límite de detección instrumental fue de 0,25 ng mL-1.  
Debido a la inexistencia de muestras certificadas para arsénico 
inorgánico, el control de la metodología se realizó comparando los valores 
de arsénico inorgánico hallados en el MRC Rice flour SRM1568a, con el 
intervalo de concentraciones de arsénico inorgánico hallado previamente en 
esta muestra tanto por el Laboratorio de Contaminación Metálica del IATA 
como por otros grupos de investigación (0,08-0,110 µg g-1 ps) (Heitkemper 
et al., 2001; Muñoz et al., 2002; D’Amato et al.2004; Williams et al., 2005, 
Sanz et al., 2005; Laparra et al., 2005). 
 
4.3. Cuantificación de especies arsenicales por HPLC-termooxidación-
HG-AFS  
La cuantificación de las especies arsenicales presentes en la fracción 
bioaccesible de los arroces crudos se realizó mediante HPLC acoplado a 
termooxidación-HG-AFS (Súñer et al., 2001). 
La fracción bioaccesible se filtró (Whatman 0,22 µm) y se inyectó en una 
columna cromatográfica PRP-X100. Tras la elución con la fase móvil, el 
eluato de la columna se termooxidó en línea al mezclarse con una disolución 
de K2S2O8 y discurrir por un bucle de reacción de teflón situado en un baño 
calefactor a 150 ºC. Posteriormente, el eluato termooxidado se enfrió en un 
baño de hielo y se procedió a la generación de hidruros mediante la mezcla 
con HCl y borohidruro de sodio. Las arsinas generadas fueron conducidas al 
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detector de AFS utilizando argón como gas transportador. Las condiciones 
experimentales utilizadas se muestran en la tabla 7. La integración de las 
señales se realizó en área de pico y la cuantificación se realizó empleando el 
método de adición. 
El control del adecuado funcionamiento de la cuantificación de las 
especies arsenicales se realizó mediante la cuantificación de una muestra 
acuosa adicionada de las especies de interés. 
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Tabla 7. Condiciones instrumentales empleadas en la cuantificación de 
especies arsenicales mediante HPLC-termooxidación-HG-AFS 
 
HPLC  
   Columna   Intercambio aniónico Hamilton PRP-X100  
(base polimérica; 10 µm; 250 mm x 4,1 mm d. i) 
   Precolumna   Hamilton PRP- X100 (12-20 µm; 25 mm x 2,3 mm d. i.) 
   Fase móvil   Tampón fosfato (Na2HPO4-H3PO4), pH 5,75 
      Solución A: 20 mM; Solución B: 100 mM 
      Gradiente:   0-2 min: 100% A 
                          2,1-3 min: 50% A y 50% B 
                          3,1-7 min: 100% A 
   Volumen de inyección    100 µL 
   Flujo    1 mL min-1
Termooxidación 
   Oxidante    K2S2O8 al 1,29% (m/v) en NaOH al 2,5% (v/v)  
   Flujo 1 mL min-1
   Bucle de reacción    3 m x 0,3 mm d. i.  
   Tª del baño    150 ºC 
CV-AFS 
   Disolución reductora    NaBH4 al 1,5% (m/v) en NaOH al 0,7% (m/v) 
   Disolución de HCl    1,5 mol L-1. Flujo 6 mL min-1
   Gas transportador    Argón. Flujo 300 mL min-1
   Gas de secado    Aire. Flujo 2,5 L min-1
   Hidrógeno    Flujo 60 mL min-1
   Longitud de onda    193,7 nm 
   Corriente primaria     27,5 mA 
   Corriente auxiliar     35,0 mA 
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4.4. Cuantificación de especies arsenicales mediante trampa criogénica-
HG-AAS  
Las especies arsenicales inorgánicas [As(III), As(V)], monometiladas 
[MMA(V)] y dimetiladas [DMA(V)] presentes en la fracción bioaccesible 
de los arroces cocinados, fueron cuantificadas mediante espectrofotometría 
de absorción atómica acoplada a la generación selectiva de hidruros 
mediante trampa criogénica (Devesa et al., 2004).  
La generación de arsinas se realizó a pH 1 y 6. A pH 1 se generan las 
arsinas de las especies arsenicales trivalentes y pentavalentes mientras que a 
pH 6 se generan únicamente las arsinas de especies trivalentes. Para el 
ensayo a pH 1, en el frasco de reacción se mezcló la muestra, en un volumen 
variable en función de la concentración de arsénico existente en la misma, 
con 1 mL de antiespumante B al 1% (v/v) y 1 mL de HCl 6 mol L-1. El 
volumen restante hasta alcanzar 15 mL se completó con agua desionizada. 
Para el ensayo a pH 6, el HCl 6 mol L-1 fue sustituido por 1 mL de  Tris-
HCl 2,5 mol L-1. 
El frasco de reacción se conectó al separador gas-líquido y se inyectó 1 
mL de NaBH4 al 4% (m/v) en NaOH 0,02 mol L-1. Tras la adición de 
NaBH4, el canal de reacción se purgó con 200 mL min-1 de He durante 2 
minutos. 
Las arsinas generadas en el frasco de reacción y transportadas por la 
corriente de He, fueron retenidas en una resina Chromosorb WAW-
dimetildiclorosilano 46/60 colocada en un tubo de vidrio en forma de U 
sumergido en N2 líquido. Transcurridos 2 minutos, la resina se retiró del N2 
líquido y se calentó mediante una resistencia de 1,6 Ω/ft colocada alrededor 
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del tubo. El calentamiento permite la separación de las arsinas según su 
punto de ebullición (-55 ºC para la arsina; 2 ºC para la metilarsina; 35,6 ºC 
para la dimetilarsina). Las arsinas fueron transportadas hasta la celda de 
cuarzo del AAS procediéndose a la cuantificación de las especies 
arsenicales según las condiciones instrumentales que se muestran en la tabla 
8. La integración de las señales se realizó en área de pico y la cuantificación 
se realizó frente a las curvas de calibrado de patrones para As inorgánico, 
As(III) y MMA. Para la cuantificación de DMA se utilizó el método de 
adición. 
El control del adecuado funcionamiento de la cuantificación a pH 1 se 
realizó a través del análisis de la muestra de agua EnviroMAT drinking 
water (EP-H-2), cuya concentración en As está certificada (0,155-0,164 µg 
mL-1). Debido a la inexistencia de materiales de referencia certificados para 
As(III), MMA(V) y DMA(V), el control del adecuado funcionamiento de la 
cuantificación de estas especies se realizó mediante la cuantificación de una 
muestra acuosa adicionada de las especies de interés. Por lo que respecta a 
la cuantificación de las fracciones bioaccesibles de las muestras de arroz, se 




Tabla 8. Condiciones instrumentales empleadas en la cuantificación de 
especies arsenicales mediante trampa criogénica-HG-AAS 
 
Generación de hidruros  
   Muestra    Volumen variable en función de la muestra 
   Diluyente     pH = 1 ⇒ 1 mL HCl 6 mol L-1 
   pH = 6 ⇒ 1 mL Tris-HCl 2,5 mol L-1 
   Antiespumante    1 mL antiespumante B 1% (v/v) 
   Reductor 1 mL de NaBH4 4% (m/v) en NaOH 0,8% (m/v) 
   Gas transportador    He. Flujo 200 mL min-1
   Aire    140 mL min-1
   Hidrógeno    600 mL min-1
Espectroscopía de absorción atómica 
   Longitud de onda    193,7 nm 
   Rendija    0,7 nm 




4.5. Determinación de mercurio total  
Las muestras se digirieron en un horno microondas y el mercurio se 
cuantificó por generación de vapor en frío acoplada a espectrometría de 
fluorescencia atómica (CV-AFS) (Súñer, 2005). 
La cantidad de muestra sobre la que se aplicó el método fue diferente en 
función de la matriz objeto de estudio: 
- Materiales de referencia de alimentos: 0,2 g  
- Pescados crudos liofilizados: 0,2 g 
- Pescados cocinados y posteriormente liofilizados: 0,2 g  
- Fracciones bioaccesibles liofilizadas de materiales de referencia: 2 g  
- Fracciones bioaccesibles liofilizadas de pescados crudos cocinados: 5 g  
La muestra se colocó en un reactor de teflón. Posteriormente se 
adicionaron 4 mL de HNO3 concentrado y 1 mL de H2O2. Los reactores de 
se irradiaron en el horno microondas a 800 W de potencia (180 ºC/15 min). 
Tras el proceso de digestión, los digeridos se llevaron a vasos de 
precipitados y se dejaron reposar toda la noche con el fin de eliminar los 
vapores nitrosos. Posteriormente la disolución se filtró a través de papel 
Whatman No. 1 y tras la adición de HCl 5% (v/v) se llevó a un volumen 
final de 10 ó 25 mL en función de la muestra analizada. 
Para la cuantificación del mercurio total mediante CV-AFS se emplearon 
las condiciones instrumentales descritas en la tabla 9.  
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Las características analíticas del método para los alimentos fueron las 
siguientes: límite de detección = 0,001 µg g-1 ph, equivalente a 0,004 µg g-1 
ps; precisión = 8%; recuperación = 97%. Para las fracciones bioaccesibles 
fueron: límite de detección instrumental 0,024 ng mL-1; precisión = 10%; 
recuperación = 98%. En ambos casos el control de calidad del proceso de la 
digestión en microondas y posterior cuantificación se realizó con distintos 
materiales de referencia de pescados con las siguientes concentraciones 
certificadas para Hg: DORM-2 = 4,64 ± 0,26 µg g-1 ps; TORT-2 = 0,270 ± 
0,060 µg g-1 ps. 
 
Tabla 9. Condiciones instrumentales empleadas en la cuantificación de Hg 
mediante CV-AFS 
 
   Disolución reductora SnCl2 2% (m/v) en HCl al 15% (v/v). Flujo 4,5 mL min-1
   Blanco de reactivos    HCl al 5% (v/v). Flujo 9 mL min-1
   Gas transportador    Argón. Flujo 100 mL min-1
   Gas de secado    Argón. Flujo 0,3 L min-1
   Tiempo de demora    15 s 
   Tiempo de medida    40 s 
   Tiempo de retorno    60 s 
 Rango de amplificación    100 






4.6. Cuantificación de metilmercurio  
Las muestras se sometieron a una extracción ácida asistida con 
ultrasonidos, y el metilmercurio se cuantificó por cromatografía líquida de 
alta resolución (HPLC) con termooxidación acoplada a CV-AFS (Súñer, 
2005). 
Se pesaron las fracciones bioaccesibles de los pescados (0,6 g) y se 
colocaron en un tubo de centrífuga de 50 mL de volumen. Posteriormente se 
adicionaron 8 mL de HCl al 20% (v/v) y la mezcla se llevó a baño de 
ultrasonidos durante 5 minutos. La mezcla se centrifugó a 2.000 rpm 
durante 15 min, y se recogió el sobrenadante que se centrífugó nuevamente 
a 12.000 rpm durante 10 min. El extracto resultante se filtró a través de una 
membrana de Nylon de 0,45 µm (Whatman). 
Para la cuantificación del MeHg, se inyectaron 100 µL de la muestra 
extraída en una columna cromatográfica Hamilton PRP-X100. Tras la 
elución isocrática con la fase móvil, el eluato de la columna se termooxidó 
en línea al mezclarse con una disolución de K2S2O8 y discurrir por un bucle 
de reacción de teflón situado en un baño calefactor a 150 ºC. 
Posteriormente, el eluato termooxidado se enfrió en un baño de hielo y se 
mezcló con un flujo continuo de SnCl2. Se generó así el Hg(0) que mediante 
un separador gas-líquido y un flujo continuo de argón, fue llevado al 
detector de AFS. Las condiciones instrumentales utilizadas se muestran en 
la tabla 10. 
La identificación de las señales se realizó por coincidencia de los tiempos 
de retención entre la señal de la muestra y la del patrón. La cuantificación se 
realizó en área de pico frente a curvas de calibración externa. Las 
 61
Capítulo4. Métodos 
características analíticas del método para las fracciones bioaccesibles de los 
pescados fueron: límite de detección instrumental = 0,263 ng mL-1; 
precisión = 5%; recuperación = 95%. El control de calidad del análisis se 
realizó con distintos materiales de referencia de pescados con 
concentraciones certificadas para MeHg: DORM-2 = 4,47 ± 0,32 µg g-1 ps; 
TORT-2 = 0,270 ± 0,060 µg g-1 ps. 
 
Tabla 10. Condiciones instrumentales empleadas en la cuantificación de 
MeHg mediante HPLC-termooxidación-CV-AFS  
 
HPLC  
   Columna    Intercambio aniónico Hamilton PRPX-100  
 (base polimérica; 10 µm; 250 mm x 4,1 mm d. i.) 
   Precolumna Hamilton PRP X-100 (12-20 µm; 25 mm x 2,3 mm d. i.) 
   Fase móvil    L-cisteína 0,04 mol L-1 en ácido acético 0,1 mol L-1
   Volumen de inyección    100 µL 
   Flujo    1 mL min-1
Termooxidación 
   Oxidante    K2S2O8 1% (m/v) en H2SO4 al 0,5 mol L
-1
   Flujo 2 mL min-1   
   Bucle de reacción    3 m x 0,5 mm d. i. 
   Tª del baño    150 ºC 
CV-AFS 
   Disolución reductora SnCl2 2% (m/v) en HCl al 15% (v/v). Flujo 2 mL min-1
   Gas transportador    Argón. Flujo 100 mL min-1
   Gas de secado    Argón. Flujo 0,3 L min-1
   Rango de amplificación    100 
   Filtro    32 
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4.7. Determinación de cadmio y plomo  
Las muestras se digirieron en un horno microondas y los analitos cadmio 
y plomo fueron cuantificados mediante espectrofotometría de absorción 
atómica en cámara de grafito (GF-AAS) (Almela et al., 2002).  
Las muestras se pesaron en los reactores de teflón [0,2 g de materiales de 
referencia certificados; 4 g de fracciones bioaccesibles]. Posteriormente se 
adicionaron 4 mL de HNO3 concentrado y 1 mL de H2O2. Los reactores se 
irradiaron en el horno microondas a 800 W de potencia (180 ºC/15 min). 
Tras el proceso de digestión, los digeridos se llevaron a vasos de 
precipitados y se dejaron reposar toda la noche con el fin de eliminar los 
vapores nitrosos. Posteriormente la disolución se filtró a través de papel 
Whatman No. 1 y se llevó a un volumen final de 10 mL con agua 
desionizada para su posterior cuantificación mediante GF-AAS. Las 
condiciones instrumentales empleadas se detallan en la tabla 11. 
Las características analíticas del método para Cd y Pb en alimentos 
fueron, respectivamente: límite de detección = 0,003 y 0,05 µg g-1 ps; 
precisión = 4 y 3%. Para las fracciones biaccesibles, el límite de detección 
instrumental fue de 0,012 ng mL-1 para Cd y 0,20 ng mL-1 para Pb. 
El control del adecuado funcionamiento de la cuantificación mediante 
GF-AAS se realizó a través del análisis de la muestra de agua EnviroMAT 
drinking water (EP-H-2), con valores certificados para Cd y Pb de 0,076-
0,082 y 0,25-0,27 µg mL-1, respectivamente, frente a las curvas de calibrado 
externas de cada analito. El control de la calidad del análisis realizado en las 
muestras digeridas y diluidas se realizó con distintos materiales de 
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referencia de alimentos con las siguientes concentraciones certificadas para 
Cd y Pb: Fucus sp. = 0,500-0,574 µg g-1 ps (Cd) y 1,91-2,47 µg g-1 ps (Pb); 
TORT-2 = 26,7 ± 0,6 µg g-1 ps (Cd) y 0,35 ± 0,13 µg g-1 ps (Pb). 
 
Tabla 11. Condiciones instrumentales empleadas en la cuantificación de Cd 
y Pb mediante GF-AAS 
 
   Longitud de onda Cd = 228,8 nm; Pb = 283,3 nm  
   Rendija 0,7 nm 
   Corrección de fondo Zeeman 
   Tubos  Tubos de grafito pirolizados con plataforma de L’Vov  
   Método de calibración Método de adición estándar 
   Volumen de muestra 10 µL 
   Modificador de matriz 6,7 mg de H2PO4NH4 y 0,3 mg de Mg(NO3)2 en 1 mL de 
HNO3 al 1% (v/v) 
Programa de horno  









Flujo de Ar  
(mL min-1) 
  Secado 110 1 30 250 
  Secado 130 15 30 250 
  Mineralización 700 (Cd) 
1000 (Pb)
10 30 (Cd) 
20 (Pb)
250 
  Atomización 1500 (Cd) 
1600 (Pb)
0 5 0 




4.8. Método estático de digestión gastrointestinal in vitro para la 
estimación de la bioaccesibilidad 
Se empleó un método estático que simula las etapas gástrica e intestinal 
del proceso de digestión humana (Laparra et al., 2003). 
Etapa gástrica. Se pesó en un erlenmeyer una cantidad de alga, arroz o 
pescado liofilizado equivalente a 10 g de muestra fresca. Se adicionaron 90 
mL de agua de irrigación y la mezcla se homogeneizó mediante agitación 
mecánica. Se ajustó el pH a 2 con HCl 6 mol L-1 y transcurridos 5 minutos, 
se reajustó el pH en caso necesario. Posteriormente se adicionó 0,001 g de 
pepsina por gramo de muestra fresca, utilizando para ello una disolución de 
pepsina al 10% (m/v) en HCl 0,1 mol L-1. La mezcla se completó hasta 100 
g con agua de irrigación.  
El erlenmeyer se cubrió con parafilm y se incubó en un baño de agua con 
agitación (120 órbitas min-1) a 37 ºC durante 2 h para emular la fase gástrica 
de la digestión. Transcurrido este tiempo, la digestión se interrumpió 
sumergiendo el erlenmeyer en un baño de hielo durante 10 minutos. 
Etapa intestinal. Una vez finalizada la etapa gástrica, se ajustó el pH a 5 con 
NaHCO3 1 mol L-1. Se preparó una disolución de pancreatina porcina al 
0,4% (m/v) y de extracto biliar porcino al 2,5% (m/v) en NaHCO3 0,1 mol 
L-1 y se adicionó la cantidad necesaria para proporcionar 2,5 x 10-4 g de 
pancreatina y 1,5 x 10-3 g de extracto biliar por gramo de muestra fresca.  
El erlenmeyer se cubrió con parafilm y la mezcla se incubó nuevamente 
en agitación (120 órbitas min-1) durante 2 h a 37 ºC. Transcurrido este 
tiempo, el erlenmeyer se sumergió en un baño de hielo durante 10 minutos. 
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Una vez finalizada la etapa intestinal, se ajustó el pH a 7,2 con NaOH 0,5 
mol L-1. Posteriormente se transfirió el volumen del matraz a frascos de 
centrífuga con capacidad de 250 mL y se separó el sobrenadante por 
centrifugación (10.000 rpm/30 minutos/4 ºC). En la fracción soluble 
obtenida tras la etapa intestinal, se cuantificó el contaminante de interés para 
cada una de las muestras objeto de estudio (arsénico, mercurio, cadmio, 
plomo, especies arsenicales o metilmercurio).  
En la figura 1 se muestra un esquema del método estático de digestión 




Figura 1. Esquema del proceso de determinación de la bioaccesibilidad 




pH 2 (HCl 6 mol L-1) 
pH 5 (NaHCO3 1 mol L-1) 
pH 7,2 (NaOH 0,5 mol L-1) 
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Pancreatina - extracto biliar 
     Incubación en baño de agua con 
agitación (37 ºC/2 h) 
     Incubación en baño de agua con 























4.9. Método dinámico de digestión gastrointestinal in vitro para la 
estimación de la bioaccesibilidad (TIM-1) 
Se empleó el modelo TIM-1 dinámico, multicompartimental y controlado 
por ordenador, para la simulación de la digestión humana en estómago e 
intestino delgado (Minekus et al., 1995). El sistema se programó para 
reproducir la digestión humana de líquidos de acuerdo con los datos in vivo. 
Para el control del tránsito del alimento se utilizaron modelos matemáticos 
para los vaciados gástricos e ileales según la ecuación exponencial f = 1 – 2 
– (t / t1/2) β, donde f representa la fracción de alimento que se ha vaciado, t el 
tiempo de vaciado, t1/2 el tiempo de vida media de vaciado y β un 
coeficiente que describe la forma de la curva. 
El tránsito del quimo se reguló por la apertura y cierre de las válvulas 
peristálticas que conectan los compartimentos. Mediante un ordenador se 
controló el volumen de cada compartimento, el pH y las bombas que 
permiten la introducción de las secreciones digestivas a cada 
compartimento. El sistema se mantuvo a 37 °C mediante un bombeo de 
agua entre el espacio existente entre la pieza de vidrio y la pared flexible. 
Los movimientos peristálticos se consiguieron cambiando la presión del 
agua. 
Normalmente, el sistema lleva incorporadas unas unidades de membrana 
de fibra hueca que se hayan conectadas a los compartimentos ileal y 
yeyunal. Dichas membranas permiten absorber el agua y los distintos 
productos del quimo y modificar las concentraciones de electrolitos y sales 
biliares del mismo. Sin embargo, en la investigación realizada en esta tesis 
doctoral no se utilizaron estas membranas de diálisis puesto que sólo 
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interesaba estudiar la liberación de los metales en la parte luminal del tracto 
digestivo y determinar su bioaccesibilidad.  
Se pesaron 5 g de los materiales de referencia de alimentos y se 
disolvieron en la cantidad de agua desionizada necesaria para proporcionar 
300 mL de muestra, volumen que se introdujo en el compartimento 
estomacal. Para la etapa de digestión gástrica, se adicionaron disoluciones 
de lipasa al 0,17% (m/v) y de pepsina al 0,09% (m/v). El pH siguió una 
curva preestablecida por adición de HCl 1 mol L-1: 6,4 / 5,7 / 4,5 / 2,9 / 2,3 y 
1,7 a 0 / 15 / 45 / 90 / 120 y 300 min, respectivamente. El tiempo de vida 
media de vaciado gástrico fue de 85 min y el coeficiente β de la ecuación 
exponencial fue 1,8.  
Para la etapa de digestión intestinal, se adicionó al compartimento 
duodenal una disolución de pancreatina al 10% (m/v) en el duodeno a un 
flujo de 0,25 mL min-1 y una disolución de extracto biliar al 4% (m/v) a un 
flujo de 0,5 mL min-1. Antes de iniciarse la digestión, el compartimento 
duodenal se llenó con 1 mL de la disolución de tripsina al 0,02% (m/v), 14 
mL de extracto biliar, 7,5 mL de disolución de pancreatina y 7,5 mL de 
solución salina para el intestino delgado. Los compartimentos yeyunal e 
ileal se llenaron también con la disolución salina del intestino delgado. El 
tiempo de vida media del vaciado del intestino delgado fue de 250 min, y el 
coeficiente β fue 2,5. En el intestino delgado, el pH se mantuvo a 6,4 en el 
dudodeno, a 6,9 en el yeyuno y a 7,2 en el íleo. 
Una vez finalizado el proceso de digestión, se recogieron las fracciones 
ileales y yeyunales, así como el residuo final de la digestión. Las fracciones 
ileales y yeyunales fueron mezcladas y centrifugadas (10.000 rpm/30 min/4 
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ºC) para separar la fracción soluble del precipitado. Las fracciones solubles 
se filtraron con papel Whatman No. 1, se liofilizaron y se disolvieron en 
agua para el posterior análisis de arsénico, cadmio, plomo y mercurio. En la 
fracción soluble de los residuos finales de la digestión también se analizaron 
los metales presentes. 
En la figura 2 se muestra un esquema del método dinámico de digestión 




Figura 2. Esquema del proceso de determinación de la bioaccesibilidad 
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4.10. Análisis estadístico 
A lo largo de las investigaciones se han realizado diversos análisis 
estadísticos de los datos obtenidos.  
Para establecer si existen diferencias significativas en las 
concentraciondes de As total y As inorgánico entre las distintas zonas de 
producción de los arroces latinoamericanos, se realizó una ANOVA (Tukey 
HSD). Los análisis de regresión de las concentraciones de As inorgánico 
frente al As total se llevaron a cabo mediante el modelo de correlación de 
Pearson. Se consideró un nivel de significación del 5% (p<0,05). Los 
análisis estadísticos de estos datos se llevaron a cabo mediante el programa 
estadístico XLSTAT 2010. 
Para explicar las diferencias en la respuesta tanto de las concentraciones 
de Hg en el pescado, como de las concentraciones de Hg bioaccesible en 
función del estado del producto (crudo y cocinado) y de las especies 
depredadoras de pescado (pez espada, cazón, bonito, atún) se aplicó un 
modelo mixto donde la muestra (individuo de cada especie) fue un factor 
aleatorio sobre el que se examinaban medidas repetidas (estado*muestra). El 
modelo de análisis fue un test de efectos fijos tipo III factorial cruzado 
(estado, especie de pescado, especie de pescado*estado). Se consideró un 
nivel de significación del 5% (p<0,05). Se realizó con el procedimiento 
MIXED de SAS/STAT 9.1.3. (SAS, 2008). 
Para el análisis estadístico de los efectos del tipo de alimento (alga 
IAEA-140/TM y pescado TORT-2) y del método de digestión 
gastrointestinal (estático o TIM-1) sobre las concentraciones de As, Cd, Pb 
y Hg bioaccesibles, se aplicó el modelo de Ecuaciones de Estimación 
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Generalizadas (GEE) (Hardin y Hilbe, 2003; Dobson, 2002). El modelo 
factorial considerado incluyó tipo de alimento, método de digestión, tipo de 
alimento*método de digestión, utilizando las determinaciones analíticas 
como factor de medidas repetidas. La distribución de probabilidad fue 
normal y la función de enlace, identidad. Se consideró un nivel de 
significación del 5% (p<0,05). Los análisis estadísticos de los datos 
obtenidos se llevaron a cabo mediante el procedimiento GENMOD en el 
programa estadístico SAS/STAT 9.1.3 (SAS, 2008). 
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Capítulo 5. Resultados. 
5.1. Arsénico total e inorgánico en arroces comercializados en España: 
efecto del cocinado y evaluación del riesgo toxicológico 
 
El presente capítulo estudia las concentraciones de As total y As
inorgánico en arroces comercializados y/o producidos en España, así
como el riesgo asociado a su consumo. Adicionalmente evalúa el efecto
del cocinado en las concentraciones del tóxico, emulando la situación de
poblaciones de áreas contaminadas con arsénico. Los aspectos relativos a
materiales y métodos correspondientes a este estudio se han descrito en
los capítulos anteriores de la presente tesis. En las páginas siguientes se 
muestran los resultados obtenidos y la discusión de los mismos. 
Si bien la producción mundial de arroz se halla concentrada en Asia,
España constituye el segundo país productor de arroz de la Unión
Europea, por detrás de Italia. A pesar de la alta producción de arroz en
España y del alto consumo que se realiza en algunas regiones españolas,
existen escasos datos sobre concentraciones de As en arroces 
comercializados en nuestro país. 
El arroz constituye el alimento básico de la dieta de una parte
importante de la población mundial, principalmente en los países
asiáticos en vías de desarrollo en los que puede contribuir hasta en un
70% al aporte diario de energía. El arroz, además de ser un alimento de
gran interés nutricional, puede presentar concentraciones de arsénico
superiores a las halladas en otros cereales y productos vegetales. 
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Las muestras de arroz analizadas en el presente capítulo se han adquirido 
en distintos comercios de Valencia (n = 39), e incluyen las subespecies de 
arroz de mayor producción, indica y japonica, los tres tipos de grano 
(redondo, medio y largo), y diferentes procesos industriales de elaboración 
(blanco e integral). Asimismo, se analizan muestras de arroz Basmati (grano 
largo y fino aromático procedente de la India), arroz Thai (grano con aroma 
a jazmín), arroz salvaje (planta acuática de la especie Zizania palustris), y 
mezclas de arroz con otros vegetales (sésamo, lentejas rojas, lentejas verdes, 
azukis, soja verde) en las que el arroz representa como mínimo un 90% de la 
composición total de la mezcla.  
La mayoría de los arroces analizados son cultivados en España (n = 25), 
procediendo de León, Murcia, Sevilla, Tarragona, Valencia y de áreas de 
cultivo no especificadas. Las restantes muestras, corresponden a arroces 
importados de Italia (n = 5), Francia (n = 1), Canadá (n = 1), EE. UU. (n = 
2), India (n = 2) y Tailandia (n = 3).  
 
5.1.1. Arsénico total en arroz crudo 
Las concentraciones de As total (tabla 12) oscilan entre 0,058 µg g-1 peso 
seco (ps), en arroz Basmati de la India, y 0,406 µg g-1 ps en arroz blanco 
cultivado en España. La concentración media (media ± desviación estándar, 
SD) en arroces blancos (0,181 ± 0,104 µg g-1 ps; n = 16) está próxima a la 
hallada en los arroces integrales (0,199 ± 0,056 µg g-1 ps; n = 18), aunque el 
intervalo de concentraciones es más amplio en arroces blancos (0,058-0,406 
µg g-1 ps) que en integrales (0,131-0,302 µg g-1 ps). En la única muestra de 
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arroz salvaje analizada, la concentración de As total es inferior al límite de 
detección de la metodología (0,026 µg g-1 ps). Finalmente, las mezclas de 
distintos arroces, así como las de arroz con otros vegetales presentan una 
concentración media de As total (0,170 ± 0,039 µg g-1 ps; n = 4) similar a la 
descrita para el cereal. 
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Tabla 12. Concentraciones de arsénico total (As-t) y arsénico inorgánico 
(As-i) en arroces crudos (µg g-1, ps), y porcentaje que el As-i representa 
sobre el As-t 
Tipo 
arroz Grano País Región (a) As-t As-i (As-i/As-t)% 
Blanco Redondo España — 0,406 ± 0,007 0,133 ± 0,004 33 
   — 0,176 ± 0,004 0,076 ± 0,002 43 
   León 0,133 ± 0,001 0,089 ± 0,001 67 
   Valencia 0,136 ± 0,009 0,080 ± 0,001 59 
   Valencia 0,141 ± 0,010 0,093 ± 0,004 66 
   Valencia 0,144 ± 0,019 0,066 ± 0,001 46 
 Medio España — 0,367 ± 0,004 0,145 ± 0,001 40 
 Largo España — 0,350 ± 0,016 0,095 ± 0,003 27 
   Sevilla 0,179 ± 0,005 0,101 ± 0,001 56 
   Tarragona 0,190 ± 0,005 0,101 ± 0,002 53 
   Valencia 0,098 ± 0,010 0,062 ± 0,002 63 
 Thai largo Tailandia — 0,175 ± 0,008 0,114 ± 0,008 65 
   — 0,141 ± 0,002 0,087 ± 0,002 62 
   — 0,127 ± 0,003 0,066 ± 0,002 52 




 — 0,058 ± 0,008 0,027 ± 0,002 47 
Integral Redondo España — 0,252 ± 0,019 0,173 ± 0,004 69 
   — 0,302 ± 0,024 0,204 ± 0,018 68 
   Sevilla 0,152 ± 0,001 0,113 ± 0,005 74 
  Italia — 0,269 ± 0,005 0,144 ± 0,001 54 
   — 0,273 ± 0,026 0,176 ± 0,004 64 
 Medio España — 0,145 ± 0,005 0,114 ± 0,008 79 
   — 0,158 ± 0,003 0,138 ± 0,005 87 
   Murcia 0,165 ± 0,001 0,153 ± 0,001 93 
   Murcia 0,204 ± 0,004 0,183 ± 0,001 90 
   Tarragona 0,288 ± 0,013 0,253 ± 0,006 88 
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Tabla 12. Continuación 
 
Tipo 
arroz Grano País Región (a) As-t As-i (As-i/As-t)% 
Integral Largo España — 0,230 ± 0,020 0,150 ± 0,003 65 
   — 0,175 ± 0,009 0,128 ± 0,003 73 
  Italia — 0,179 ± 0,001 0,138 ± 0,001 77 
   — 0,167 ± 0,012 0,116 ± 0,002 69 




EE. UU. — 0,131 ± 0,009 0,087 ± 0,002 66 
   — 0,191 ± 0,002 0,128 ± 0,001 67 
 Rojo largo Italia — 0,146 ± 0,003 0,114 ± 0,008 78 
Salvaje  Canadá — <LD <LD — 
Mezcla  Francia —  0,183 ± 0,010 (b) 0,113 ± 0,001 (b) 62 
  España —  0,171 ± 0,003 (c) 0,095 ± 0,004 (c) 56 
   —  0,117 ± 0,011 (d) 0,070 ± 0,002 (d) 60 
   —  0,209 ± 0,012 (e) 0,097 ± 0,005 (e) 46 
 
* Valores expresados como media ± SD (n = 3) 
LD: límite  de detección 
(a) Cuando en la columna “Región” aparece el símbolo — indica que esta información no ha sido 
especificada en el envase del producto 
(b) Mezcla de arroces: Basmati integral, rojo integral y silvestre 
(c) Mezcla: arroz redondo, arroz salvaje, lentejas rojas y azukis 
(d) Mezcla: arroz integral, arroz Basmati, sésamo, lentejas rojas, lentejas verdes, azukis y soja verde 
(e) Mezcla de arroz salvaje (25%) y arroz sancochado de grano largo (75%) 
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En la bibliografía se ha descrito que el proceso de pulido del arroz para la 
obtención de arroz blanco conlleva una disminución del As total (Phuong et 
al., 1999). En el presente trabajo no se pone de manifiesto esta diferencia en 
los valores medios hallados en las muestras que el consumidor puede 
adquirir, aunque debe señalarse que los arroces blancos e integrales 
analizados no provienen del mismo grano. La única diferencia notable entre 
arroz blanco e integral aparece en el arroz Basmati, cuyas concentraciones 
en el arroz integral superan en 2,5 veces las halladas en el arroz blanco. 
El tipo de grano de arroz (redondo, medio y largo), que se asocia a 
distintas variedades de cultivo, no da lugar a diferencias destacables en las 
concentraciones de As total. Así, las concentraciones (media ± SD) en 
arroces blancos de grano redondo (0,189 ± 0,107 µg g-1 ps; n = 6) se solapan 
con las halladas en arroces blancos de grano largo (0,154 ± 0,088 µg g-1 ps; 
n = 9). Lo mismo ocurre con las concentraciones medias en los arroces 
integrales: grano redondo (0,250 ± 0,057 µg g-1 ps; n = 5), grano medio 
(0,192 ± 0,058 µg g-1 ps; n = 5) y grano largo (0,171 ± 0,031 µg g-1 ps; n = 
8). 
Un aspecto de interés es la concentración de As hallada en los arroces 
cultivados en España, cuyo valor medio es de 0,201 µg g-1 ps (n = 25). Las 
concentraciones en cada uno de los lugares de cultivo se muestran en la 
figura 3. Los arroces cultivados en Tarragona presentan la concentración 
más elevada (media = 0,239 µg g-1 ps; n = 2). En los arroces de Murcia 
(media = 0,185 µg g-1 ps; n = 2) y Sevilla (media = 0,166 µg g-1 ps; n = 2), 
las concentraciones son ligeramente inferiores. Las muestras procedentes de 
León (0,133 µg g-1 ps; n = 1) y Valencia (media= 0,133 µg g-1 ps; n = 4) son 
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las de menor concentración de As total. El rango de concentración hallado 
en los arroces cultivados en España (0,098-0,406 µg g-1 ps), engloba las 
concentraciones de As en arroces españoles descritas en la bibliografía 
(0,147-0,276 µg g-1 ps; n = 8) (Pizarro et al., 2003; Delgado-Andrade et al., 
2003; Sanz et al., 2005; Williams et al., 2005).  
 
Figura 3. Concentraciones medias de As total (As-t) y As inorgánico (As-i) 
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La figura 4 muestra las concentraciones medias de As total según el país 
de cultivo. Las muestras de origen europeo presentan una concentración 
media (0,197 µg g-1 ps; n = 31) que está próxima al valor medio hallado en 
arroces europeos por Williams y colaboradores (2005) (media = 0,18 µg g-1 
ps; n = 7). Los valores medios obtenidos para los arroces procedentes de 
Italia (0,207 µg g-1 ps; n = 5) y EE. UU. (0,161 µg g-1 ps; n = 2), se 
encuentran dentro del rango de concentraciones descritas en la bibliografía: 
Italia 0,129-0,275 µg g-1 ps; n = 13; EE. UU. 0,11-0,66 µg g-1 ps; n = 152 
(Schoof et al., 1999; Heitkemper et al., 2001; D’Ilio; et al., 2002; Pizarro et 
al., 2003; Williams et al., 2005; Williams et al., 2007).  
El valor medio en arroces comercializados en la India (0,063 µg g-1 ps, n 
= 2) es similar al descrito por otros autores (0,05 µg g-1 ps; n = 12) (Sanz et 
al., 2005; Williams et al., 2005). También es similar la concentración media 
hallada en arroz tailandés (0,148 µg g-1 ps, n = 3) al único valor medio 
reportado para este país (0,11 µg g-1 ps, n = 1) (Williams et al., 2005). En la 
bibliografía también se indican concentraciones de As total en arroz crudo 
de otras procedencias: Vietnam 0,249 µg g-1 ps; n = 56 (Phuong et al., 
1999); Australia 0,258 µg g-1 ps; n = 11 (Phuong et al., 1999); Canadá 0,287 
µg g-1 ps; n = 7 (Dabeka et al., 1993); Croacia (0,005 µg g-1 ps; n = 38) y 








Capítulo 5.1Arsénico total e inorgánico en arroces españoles 
Figura 4. Concentraciones medias de As total (As-t) y As inorgánico (As-i) 

























La gran producción de arroz en áreas asiáticas con problemas de 
contaminación con As, junto a las elevadas concentraciones de As total 
detectadas en algunas muestras de arroz, llevó al Departamento de 
Agricultura y Protección del Consumidor de la FAO a alertar en el año 2006 
sobre el posible riesgo de este cereal (Heikens, 2006). Dicho informe indica 
que 0,05 µg g-1 es una concentración de As total habitual en arroces 
comercializados en Europa y EE. UU., y utiliza dicho valor como 
concentración de referencia para evaluar el grado de contaminación de los 
arroces asiáticos. Sin embargo, este valor de referencia en arroces no 
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asiáticos es muy inferior al valor medio de As total hallado en los arroces 
analizados en este capítulo (0,188 µg g-1 ps; tabla 12) y al valor normal en 
arroz crudo (0,2 µg g-1 ps) propuesto por Meharg y Rahman (2003). Esta 
diferencia en las concentraciones indica la necesidad de continuar las 
investigaciones sobre As total en arroz con el objeto de obtener líneas bases 
acordes a la realidad de las distintas zonas de cultivo o de los distintos 
países productores y/o consumidores.  
Si bien es cierto que algunos arroces de Bangladesh han presentado 
elevadas concentraciones de As total (1,23-2,05 µg g-1 ps) (Meharg y 
Rhaman, 2003; Williams et al., 2005), la mayor parte de las muestras 
adquiridas en comercios de Bangladesh (0,13 µg g-1 ps; n = 15; Williams et 
al., 2005) o proporcionadas por familias de Bangladesh que habitan áreas 
afectadas por arsenicismo crónico endémico (0,136 µg g-1 ps; n= 10, Das et 
al., 2004) no muestran concentraciones de As total muy diferentes a las 
halladas en arroces europeos. En la India la situación es similar. Las 
muestras proporcionadas por familias hindúes afectadas por arsenicismo 
crónico también presentan concentraciones de As total dentro del intervalo 
descrito para muestras de Italia y EE. UU.: India Central 0,274 µg g-1 ps; n 
= 10 (Patel et al., 2005); Bengala del Oeste 0,233 µg g-1 ps; n = 44 
(Roychowdhury et al., 2003). En consecuencia, los arroces de países de 
zonas afectadas por arsenicismo crónico endémico no deben ser 
considerados de forma general como de alta concentración en dicho 
contaminante. Una generalización en este sentido podría dar lugar a alertas 
alimentarias con el consiguiente perjuicio para las economías asiáticas, 
grandes exportadoras de este cereal.  
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Las investigaciones realizadas en arroces cultivados bajo condiciones de 
experimentación controladas han mostrado que la concentración de As en el 
arroz aumenta significativamente al incrementar la concentración de As(V) 
en el agua de riego, siguiendo la tendencia: raíz > cáscara > grano (Abedin 
et al., 2002; Dasgupta et al., 2004). Existe también una considerable 
influencia varietal en la absorción de As (Meharg, 2004; Williams et al., 
2005). Sobre ambos factores, agua de riego y variedad, se podría actuar para 
disminuir los niveles de As en el arroz. Se ha llevado a cabo la 
identificación de un gen tolerante a As en el cromosoma 6 del arroz, lo cual 
podría ser utilizado para diseñar estrategias encaminadas a disminuir la 
concentración del tóxico en el cereal producido en regiones contaminadas 
con As (Dasgupta et al., 2004). Por otra parte, dado que la cuantificación de 
As total no permite una adecuada evaluación del riesgo, es necesario que los 
grupos de investigación y los organismos internacionales basen sus 
conclusiones en las concentraciones de As inorgánico. 
 
5.1.2. Arsénico inorgánico en arroz crudo 
Uno de los principales problemas con los que se enfrenta un laboratorio 
analítico para la obtención de resultados fiables al analizar el As inorgánico 
en alimentos, es el desarrollo o la selección de un método que permita 
conseguir la extracción cuantitativa de As inorgánico evitando al mismo 
tiempo la extracción de otras especies arsenicales. 
El método de digestión ácida, extracción con disolventes y cuantificación 
por FI-HG-AAS desarrollado por el laboratorio de Contaminación Metálica 
del IATA-CSIC, y empleado en este trabajo para la determinación de As 
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inorgánico (Muñoz et al., 1999), cuantifica, además del As inorgánico, la 
totalidad del ácido monometilarsínico (MMA) existente en la muestra. Sin 
embargo, la sobreestimación producida por la cuantificación de MMA 
puede ser considerada insignificante debido a las bajas (0,002-0,02 µg g-1 
ps) o indetectables concentraciones de MMA halladas en arroz (Heitkemper 
et al., 2001; Pizarro et al., 2003; D´Amato et al., 2004, Ackerman et al., 
2005; Sanz et al., 2005; Williams et al., 2005). La concentración más 
elevada de MMA descrita en la bibliografía, 0,06 µg g-1 ps en arroz blanco 
de Taiwán (Williams et al., 2005), sólo supondría una sobreestimación del 
10% del As inorgánico de la muestra. En consecuencia, con el método 
analítico empleado en este trabajo la cuantificación conjunta de MMA y As 
inorgánico no afectaría de forma relevante a la evaluación del riesgo.  
Las concentraciones de As inorgánico halladas en el presente estudio 
(tabla 12) oscilan entre 0,027 µg g-1 ps, en arroz Basmati indio, y 0,253 µg 
g-1 ps, en arroz integral español. La muestra de arroz salvaje es la única en la 
que no se detectó As inorgánico. Existen muy pocos datos en la bibliografía 
sobre As inorgánico en este cereal. Hasta el año 2003, se reducían a 15 
muestras de arroz (Schoof et al., 1998; Schoof et al., 1999; Heitkemper et 
al., 2001). Los estudios posteriores de Lamont, que analizó 40 arroces de 
EE. UU. (Lamont, 2003), y de Williams y colaboradores (2005), que 
analizaron 43 muestras de arroz de distintos orígenes, han supuesto una gran 
contribución al respecto. Los datos disponibles en la actualidad indican 
concentraciones de As inorgánico entre 0,01 µg g-1 ps y 0,51 µg g-1 ps 
(Schoof et al., 1998; Schoof et al., 1999; Heitkemper et al., 2001; Pizarro et 
al., 2003; D’Amato et al., 2004; Laparra et al., 2005; Sanz et al., 2005; 
Williams et al., 2005).  
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El valor medio de As inorgánico (media ± SD) en los arroces blancos 
analizados (0,085 ± 0,032 µg g-1 ps; n = 16) es inferior al hallado en los 
arroces integrales (0,144 ± 0,042 µg g-1 ps; n = 18), con una relación 
integral/blanco de 1,7. La investigación realizada por Williams y 
colaboradores (2005) pone de manifiesto una relación similar 
integral/blanco (1,8), aún cuando las concentraciones halladas por estos 
autores en ambos tipos de arroz [arroz blanco (0,05 ± 0,03 µg g-1 ps; n = 7) 
y arroz integral (0,09 ± 0,04 µg g-1 ps; n = 17)] son inferiores a las del 
trabajo aquí presentado.  
Dado que se trata de arroces de diferentes marcas comerciales y de 
distinta procedencia, no es posible conocer si el proceso industrial al que se 
somete el grano influye sobre la concentración de As inorgánico en el 
producto final. La mayor concentración de As inorgánico en el grano de los 
arroces integrales podría indicar que una parte del contaminante se 
encuentra unido a los componentes del salvado (Meharg et al., 2008a).  
Considerando las principales regiones españolas de cultivo del arroz 
(figura 3), se observa la siguiente gradación de concentraciones de As 
inorgánico: Tarragona (0,177 µg g-1 ps) ≈ Murcia (0,168 µg g-1 ps) > Sevilla 
(0,107 µg g-1 ps) > Valencia (0,075 µg g-1 ps). Se evidencia una diferencia 
entre zonas de cultivo, aunque sería necesario analizar de un mayor número 
de muestras para corroborar esta tendencia. Incrementar los datos al 
respecto también permitiría establecer una línea base de As inorgánico en 
arroces españoles que pudiera ser de utilidad con vistas a conocer cuál sería 
la posición de la producción española ante una futura legislación europea 
sobre As inorgánico en arroz. Adicionalmente, deberían ser objeto de 
 86
Capítulo 5.1Arsénico total e inorgánico en arroces españoles 
investigación las posibles causas del origen del As inorgánico en estas zonas 
(suelos y/o aguas de riego contaminadas, variedad de cultivo, etc).  
No existen datos previos sobre concentraciones de As inorgánico en 
arroces producidos en España, por lo que no pueden establecerse 
comparaciones. Respecto a los arroces cultivados en diferentes países y 
comercializados en España (figura 4), se observa que, al igual que ocurría 
para el As total, las concentraciones medias de As inorgánico más bajas se 
encuentran en los arroces procedentes de la India y Tailandia. En arroces 
italianos, los datos previos (media = 0,098 µg g-1 ps; n = 5) (Pizarro et al., 
2003; Williams et al., 2005) son muy similares a los hallados en este trabajo 
(media = 0,138 µg g-1 ps; n = 5). También los datos previos en arroz 
estadounidense (media= 0,08 µg g-1 ps; n = 18; 0,118 µg g-1 ph; n = 39) 
(Schoof et al., 1999; Heitkemper et al., 2001; Lamont, 2003; Williams et 
al., 2005) están próximos a los presentados en la figura 4 (valor medio = 
0,108 µg g-1 ps; n = 2). La coincidencia también es elevada en los arroces de 
la India [valores previos 0,03 µg g-1 ps; n = 12 (Sanz et al., 2005; Williams 
et al., 2005); este trabajo 0,029 µg g-1 ps; n = 2)] y Tailandia [valores 
previos 0,08 µg g-1 ps; n = 1 (Williams et al., 2005), este trabajo 0,089 µg g-
1 ps; n = 3)]. Los mayores valores medios de As inorgánico descritos en la 
bibliografía corresponden a muestras de arroz de Taiwán [0,247 µg g-1 ps; n 
= 3 (Schoof et al., 1998)].  
En las muestras analizadas en el presente estudio, los porcentajes que 
representa el As inorgánico frente al As total oscilan entre 27% y 93%. 
Porcentajes similares (11–91%) han sido reportados en la bibliografía, 
siendo el restante arsénico aportado por el ácido dimetilarsínico (DMA) 
 87
Capítulo 5.1Arsénico total e inorgánico en arroces españoles 
(Schoof et al., 1998; Heitkemper et al., 2001; D’Amato et al., 2004; Laparra 
et al., 2005; Sanz et al., 2005; Williams et al., 2005). Debido a la gran 
variación en el porcentaje de As inorgánico respecto al As total, no es 
adecuado realizar extrapolaciones en base a las concentraciones de As total 
con vistas a la evaluación del riesgo asociado a la presencia de As 
inorgánico en este cereal. Es pues necesaria la determinación analítica de As 
inorgánico. 
Como han evidenciado los datos anteriores, salvo en muestras puntuales, 
las diferencias entre las concentraciones medias de As inorgánico en arroces 
crudos cultivados en los distintos países no son muy elevadas, por lo que es 
el consumo del grano (g/día) y no su concentración, el aspecto decisivo en la 
evaluación del riesgo para la población objeto de estudio. En dicha 
evaluación sería necesario considerar el proceso de cocinado aplicado al 
cereal, ya que éste podría modificar la concentración de As inorgánico. 
Además de los problemas de seguridad alimentaria que pueden estar 
asociados al consumo del arroz, no debe olvidarse la existencia de 
legislaciones específicas para As total o inorgánico que podrían ocasionar 
problemas de comercialización. Actualmente, sólo China establece un límite 
de As inorgánico en arroz (0,15 µg g-1; Heikens, 2006), valor que sería 
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5.1.3. Arsénico inorgánico en arroz cocinado 
En las muestras de arroz también se ha evaluado el efecto del cocinado 
con agua conteniendo arsénico, una realidad en zonas de Asia y América 
contaminadas por arsénico. La figura 5 muestra las concentraciones de As 
inorgánico halladas tras la cocción de diferentes tipos de arroz (n = 34) en 
agua adicionada con concentraciones de As(V) entre 0,1 y 1 µg mL-1. Estas 
concentraciones de As en el agua utilizada para beber y cocinar se han 
descrito en áreas de Chile (Smith et al., 1998), Argentina (Concha et al., 
1998), Méjico (Del Razo et al., 2002), India y Bangladesh (Chakraborti et 
al., 2002), siendo valores muy superiores al recomendado por la OMS [0,01 
µg mL-1 (WHO, 2004)]. Incluso se han descrito concentraciones muy 
superiores [4,7 µg mL-1 (Bangladesh) y 3,9 µg mL-1 (Bengala) (Chakraborti 
et al., 2002)], si bien estos valores tan extremos no han sido considerados en 
el presente trabajo.  
Los concentraciones de As inorgánico en arroces cocinados oscilan entre 
0,428 µg g-1 ps (0,1 µg mL-1 en el agua de cocción) y 3,89 µg g-1 ps (1,0 µg 
mL-1 en el agua de cocción), representando como media el As inorgánico un 
91% del As total, frente al 59% hallado en los arroces crudos. Tras el 
cocinado, queda retenido entre el 45% y el 107% del As existente en el agua 
de cocción. Esta elevada retención de As inorgánico en el grano cocinado 
con agua contaminada también ha sido descrita por otros autores (63% al 
104%) (Ackerman et al., 2005; Laparra et al., 2005).  
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Figura 5. Concentraciones de As inorgánico en arroces crudos (•) y 
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Con anterioridad, se ha señalado en la bibliografía que la capacidad de 
retención de agua es dependiente del tipo de arroz y de la forma de 
preparación (Ackerman et al., 2005). En este trabajo, en el que se han 
cocinado arroces de distintos tipos (integral, blanco y con distinto tamaño de 
grano), la mayoría de los arroces retienen más del 74% del As(V) del agua 
de cocción, por lo que el tipo de arroz no parece influir sobre la capacidad 
de absorción de As inorgánico.  
Si bien el empleo de agua con la menor cantidad posible de As es la 
mejor opción, no siempre es posible disponer de ella en las áreas endémicas 
en arsénico, pero podrían recomendarse procedimientos de cocinado que 
disminuyan la cantidad de As absorbida por el arroz. La influencia que los 
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diversos procesos de cocinado aplicados por los consumidores asiáticos 
pueden tener sobre la retención del arsénico del arroz ha sido estudiada por 
diversos autores (Sengupta et al., 2006; Rahman et al., 2006). Si el arroz se 
cuece con un exceso de agua y ésta es descartada, la retención de As (43%) 
es inferior a la observada en preparaciones en las que el arroz es cocinado 
con una cantidad limitada de agua (72% y 99%) (Sengupta et al., 2006). Por 
otra parte, el uso de arroz sancochado o no sancochado para el proceso del 
cocinado no conlleva grandes variaciones en la retención de As (Rahman et 
al., 2006).  
 
5.1.4. Evaluación del riesgo toxicológico 
En España, el consumo de arroz crudo se cifra en 16 g/persona/día 
(AESA, 2006). En los países asiáticos se producen consumos más elevados, 
alcanzando los 588 g/persona/día en el sudeste de Asia en 2005 
(FAOSTAT, 2007). Los datos de consumo para arroz cocinado son más 
escasos y variables: 225 g/día en Taiwán (Schoof et al., 1998), 750 g/día en 
Oeste de Bengala (India) (Roychowdhury et al., 2003), y 1500 g/día en 
Bangladesh (Bae et al., 2002). Dichos consumos para arroz crudo y 
cocinado han sido utilizados para evaluar la ingesta de As inorgánico a 
partir de los arroces analizados en el presente estudio (tablas 13 y 14). Con 
objeto de evaluar el riesgo para los consumidores, las ingestas obtenidas han 
sido comparadas con el valor de referencia toxicológico Ingesta Semanal 
Tolerable Provisional (ISTP) propuesto por la FAO/WHO hasta el 2010: 15 
µg As inorgánico/kg peso corporal/semana (WHO, 1989). Dicho valor 
equivale a una Ingesta Diaria Tolerable (IDT) de 2,1 µg As inorgánico/kg 
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peso corporal/día. Considerando para los adultos un peso de 70 kg, la IDT 
alcanzaría los 150 µg/día.  
En la tabla 13 se estima la ingesta de As inorgánico en base a las 
concentraciones de As inorgánico en arroz crudo halladas en este capítulo 
(tabla 12), y los datos de consumo de España y de países asiáticos. Para el 
consumo medio español (16 g/día), en ninguno de los supuestos 
(concentración mínima, media y máxima de As inorgánico) se alcanza la 
IDT. Si se considera el consumo medio de la población del sudeste asiático 
(588 g/día), sólo para el arroz de mayor concentración en As inorgánico 
(0,253 µg g-1 ps), se produciría una ingesta próxima al valor toxicológico de 
referencia, indicando que el arroz puede suponer un riesgo en poblaciones 
con dietas de subsistencia de este cereal.  
Recientemente en la 72ª Conferencia del Comité de Expertos FAO/WHO 
en Aditivos Alimentarios (JECFA), la ISTP de As inorgánico ha sido 
eliminada por hallarse dentro del intervalo de la Dosis Bechmark 
(BMDL0,5). Esta dosis de referencia es de 3 µg As inorgánico/kg peso 
corporal/día (intervalo = 2-7 µg/kg peso corporal/día) (WHO, 2010). 
Únicamente la ingesta de 148,8 µg As inorgánico/día correspondiente a la 
máxima concentración de As inorgánico y mayor consumo del cereal (tabla 
13) se halla dentro del intervalo de la BMLD0,5.
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Tabla 13. Ingestas diarias de As inorgánico estimadas a partir del consumo 
de los arroces crudos analizados y comparación con la Ingesta Diaria 
Tolerable (IDT) recomendada por la OMS 
 
As inorgánico en 
arroz crudo a
Consumo 
arroz Ingesta As inorgánico 
Relación 
Ingesta/IDT b
Mínima  16 g/día c 0,43 µg As inorgánico/día 0,3%  
0,027 μg g-1 (ps) 588 g/día d 15,9 µg As inorgánico/día 11% 
Media 16 g/día c 1,82 µg As inorgánico/día 1,2% 
0,114 μg g-1 (ps) 588 g/día e 67,0 µg As inorgánico/día 45% 
Máxima 16 g/día c 4 µg As inorgánico/día 3% 
0,253 μg g-1 (ps) 588 g/día d 148,8 µg As inorgánico/día 99% 
 
a Concentración mínima, media y máxima de As inorgánico (μg g-1 ps) en las muestras de arroz 
crudo analizadas en este capítulo (tabla 12) 
b Ingesta Diaria Tolerable (IDT) = 2,1 µg de As inorgánico/kg peso corporal/día. Para adultos, 
asumiendo un peso de 70 kg, la IDT equivale a 150 µg As inorgánico/día 
c Consumo de arroz crudo de la población española (AESA, 2006) 
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En la tabla 14 se estima la ingesta de As inorgánico en base a los datos de 
As inorgánico en arroces cocinados hallados en este estudio y a los distintos 
datos de consumo. Únicamente con la muestra de menor concentración se 
obtienen ingestas de As inorgánico inferiores al valor de referencia 
toxicológico. Este resultado indica que el aporte de As inorgánico a través 
del arroz consumido en poblaciones que superan 0,1 ng mL-1 en su agua de 
bebida debería ser considerado en la evaluación del riesgo. Trabajos previos 
que evaluaron la ingesta de As inorgánico a través del consumo de 
alimentos cocinados en áreas endémicas en As de Chile y Bangladesh, han 
puesto de manifiesto que los alimentos pueden contribuir en mayor medida 
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Tabla 14. Ingestas diarias de As inorgánico estimadas a partir del consumo 
de los arroces cocinados analizados y comparación con la Ingesta Diaria 
Tolerable (IDT) recomendada por la OMS 
 
 
As inorgánico en 
arroz cocinado 
Consumo 
arroz Ingesta As inorgánico 
Relación 
Ingesta/IDT a 
Mínima c 225 g/día e 28,6 µg As inorgánico/día 19%  
0,127 μg g-1 (ph) 750 g/día f  95,3 µg As inorgánico/día 64% 
 1500 g/día g 190,5 µg As inorgánico/día x 1,3  
Máxima d 225 g/día e 276,8 µg As inorgánico/día  x 1,8  
1,23 μg g-1 (ph) 750 g/día f 922,5 µg As inorgánico/día x 6,2  
 1500 g/día g 1845 µg As inorgánico/día x 12,3  
 
a Ingesta Diaria Tolerable (IDT) = 2,1 µg de As inorgánico/kg peso corporal/día. Para adultos, 
asumiendo un peso de 70 kg, la IDT equivale a 150 µg As inorgánico/día 
b BMDL0,5 = 3 µg de As inorgánico/kg peso corporal/día (rango = 2-7 µg de As inorgánico/kg peso 
corporal/día). Para adultos, asumiendo un peso de 70 kg, la BMDL0.5 equivale a 210 µg/día (140-
490 µg/día) 
c Concentración mínima hallada en los arroces cocinados analizados en este trabajo. Arroz blanco 
de grano largo cocinado con agua conteniendo 0,1 μg  mL-1 As(V) 
d Concentración máxima hallada en los arroces cocinados analizados en este trabajo. Arroz integral 
de grano medio  cocinado con agua conteniendo 1 μg mL-1 As(V) 
e Consumo de arroz cocinado en Taiwán (Schoof et al., 1998) 
f Consumo de arroz cocinado en Oeste de Bengala (Roychowdhury et al., 2003) 
g Consumo de arroz cocinado en Bangladesh (Bae et al., 2002) 
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Finalmente indicar que para una mejor aproximación a la estimación del 
riesgo, la biodisponibilidad del As inorgánico a partir del arrroz cocinado es 
un aspecto que debería ser tenido en cuenta. Según nuestro conocimiento, 
existen escasos antecedentes de investigaciones en esta área. Laparra y 
colaboradores (2005) y Ackerman y colaboradores (2005) han puesto de 
manifiesto que la bioaccesibilidad de As inorgánico puede alcanzar entre 
63–99% del As inorgánico existente en el arroz cocinado. Recientemente, 
Juhasz y colaboradores (2006) han realizado estudios in vivo en cerdos para 
la estimación de la biodisponibilidad del As en arroz cocinado, 
evidenciando una biodisponibilidad del 89% para el As(V) y del 33% para 
el DMA presentes en el arroz. Los primeros resultados obtenidos a partir de 
estos tres trabajos indican la necesidad de continuar los estudios en esta 
línea de investigación con vistas a una estimación más realista del posible 
riesgo resultante de la ingesta dietética de este contaminante. 
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5.2. Especies arsenicales y bioaccesibilidad en arroces comercializados 
en Argentina y Bolivia 
 
 
Argentina es el tercer país productor de arroz en MERCOSUR y
Bolivia reemplaza su déficit local importando arroz de Argentina. Se han
llevado a cabo muy pocos estudios en arroz latinoamericano. El presente
capítulo contribuye a la caracterización del arsénico en arroces
comercializados en ambos países y a la evaluación de los riesgos
derivados de su consumo. Para ello se ha considerado tanto la
concentración de arsénico total e inorgánico en el producto, como la 
bioaccesibilidad sobre la evaluación del riesgo, mediante la estimación de
la concentración de As total y especies arsenicales en la fracción soluble
del producto crudo y cocinado con agua desionizada. Con este propósito 
se analizaron muestras de arroz comercializadas en Buenos Aires 
(Argentina) y Santa Cruz de la Sierra (Bolivia) en diferentes épocas de un
año. Los aspectos relativos a materiales y métodos correspondientes a
este estudio se han descrito en los capítulos anteriores de la presente tesis.
En las páginas siguientes se muestran los resultados obtenidos y la
discusión de los mismos. 
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Se han analizado muestras de arroz (n = 59) adquiridas en diversos 
comercios de Buenos Aires (Argentina) y Santa Cruz de la Sierra (Bolivia). 
Las muestras incluyen diversos tipos de grano (redondo y largo), sometidos 
a distintos procesos industriales (integral, blanco, sancochado, dorado) y 
con diferentes lugares de producción (Argentina, Bolivia, Brasil y 
Uruguay). Se analiza el As total e inorgánico en las muestras crudas. Parte 
de las muestras crudas (n = 8) se somete a una digestión gastrointestinal in 
vitro analizándose el As total y las especies arsenicales en la fracción 
bioaccesible mediante HPLC-termooxidación-HG-AFS. Otras muestras (n = 
16) se cocinan con agua desionizada (proporción arroz en agua = 1:4) hasta 
la evaporación total del líquido, y tras una digestión gastrointestinal in vitro 
de los arroces se determina en la fracción bioaccesible la concentración de 
As total y las especies arsenicales mediante trampa criogénica-HG-AAS.  
 
5.2.1. Arsénico total en arroz crudo 
Las concentraciones de As total en los arroces comercializados en 
Argentina y Bolivia analizados en este trabajo (tabla 15) oscilan entre 0,032 
y 0,970 µg g-1 ps (mediana = 0,297 µg g-1 ps). En las muestras de arroz 
blanco (n = 47), la concentración de As total (mediana = 0,293 µg g-1 ps) 
está próxima a la hallada en los arroces integrales (n = 12) (mediana = 0,353 
µg g-1 ps). En la bibliografía también se ha descrito que las concentraciones 
de As total son similares en ambos tipos de arroces (Williams et al., 2005; 
Liang et al., 2010). Este hecho también se ha puesto de manifiesto en el 
capítulo anterior de esta tesis. 
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Las concentraciones de As total en función del país de producción 
muestran la siguiente gradación: Bolivia (mediana = 0,248 µg g-1 ps) < 
Brasil (0,280 µg g-1 ps) ≈ Argentina (mediana = 0,296 µg g-1 ps) < Uruguay 
(mediana = 0,386 µg g-1 ps). Las concentraciones de As total en arroces de 
Entre Ríos, una de las zonas de mayor producción en Argentina, no 
muestran diferencias significativas respecto a los arroces cultivados en otras 
zonas de este país (figura 6a). Tampoco existen diferencias significativas 
entre los arroces argentinos y los producidos en Bolivia y Uruguay. 
En las tres provincias argentinas se han detectado elevadas 
concentraciones de As total [Entre Ríos (0,480 µg g -1 ps), Misiones (0,451 
µg g -1 ps) y Corrientes (0,690 µg g -1 ps)]. Determinadas áreas de Argentina 
presentan concentraciones de arsénico muy elevadas en suelos y aguas 
subterráneas debido a causas de origen natural. La llanura Chacopampeana 
es una de las zonas del mundo con las aguas subterráneas de más alta 
concentración en As (Smedley et al., 2009). A pesar de ello, y debido a que 
vastas extensiones de Argentina son semiáridas, el agua subterránea 
constituye un recurso importante para el abastecimiento público y privado. 
Entre Ríos pertenece a esta área geográfica y en ella ha habido un 
importante crecimiento en la producción de arroz en los departamentos de 
Uruguay, Colón, San Salvador y Villaguay, áreas donde las arroceras son 
regadas principalmente por agua de pozo debido a que la introducción de 
otro sistema de riego requiere nuevos proyectos con elevados costes de 
inversión (Producción de arroz en Entre Ríos, 2010). La posible presencia 
de altas concentraciones de As en alguno de estos pozos de estas zona 
 99
Capítulo 5.2. Especies arsenicale sy bioaccesibilidad en arroces de Argentina y Bolivia  
podría afectar a la concentración de As total en los arroces, si bien se 
desconoce si en Argentina existen investigaciones al respecto. 
Los datos existentes sobre As total en países latinoamericanos son muy 
escasos. Zavala y Duxbury (2008) han hallado un valor medio <0,1 mg kg-1 
ps en 12 muestras de arroz de Venezuela, concentración ampliamente 
superada en las muestras de este trabajo. Por su parte, Meharg y 
colaboradores (2008b) han cuantificado 0,510 mg kg-1 ps de As en una 
muestra de arroz de Uruguay, valor próximo a los hallados en arroces 
uruguayos de este trabajo. Por el contrario, existe una extensa bibliografía 
sobre las concentraciones de As total en arroces producidos o consumidos 
en Norteamérica, Asia y Europa (Schoof et al., 1998; Phoung et al., 1999; 
D’Illio et al., 2002; Patel et al., 2005; Williams et al., 2005; Williams et al., 
2007; Jorhem et al., 2008; Pal et al., 2009; Rahman et al., 2009; Liang et 
al., 2010).  
Los numerosos estudios existentes sobre As total en arroz (tabla 16) han 
evidenciado que existe una amplia variabilidad en las concentraciones, 
debido posiblemente a una combinación de factores medioambientales, de 
cultivo y genéticos que controlan la disponibilidad, absorción y traslocación 
del As en arroz (Zavala y Duxbury 2008). Recientemente Zavala y Duxbury 
(2008) introdujeron el concepto de rango global “normal” para las 
concentraciones de As total (0,082-0,202 µg g-1 ps). Para ello se basaron en 
los datos de As obtenidos para el 50% de las 411 muestras de arroz 
comercializadas en distintos países. Al revisar los datos obtenidos 
posteriormente por otros autores (Rahman et al., 2009; Liang et al., 2010), 
así como los datos presentados en el capítulo 5.1 de esta tesis, se constata 
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que más del 67% de las muestras se encuentran dentro de este rango 
“normal”. Sin embargo, sólo el 15% de los arroces latinoamericanos aquí 
analizados están dentro de este intervalo, y el 78% de ellos lo superan. Sería 
de interés realizar una investigación más exhaustiva en arroces procedentes 
de Argentina, Bolivia y otros países latinoamericanos con el objeto de 
obtener una línea base para esta área geográfica y corroborar si es habitual 
una concentración elevada de As total, dilucidando asimismo si este hecho 
es debido a factores de cultivo o genéticos.  
En los arroces latinoamericanos aquí analizados, la mediana de las 
concentraciones de As total se encuentra dentro del rango de las medianas 
de arroces de EE. UU. y Europa descritos en la bibliografía (0,13-0,25 µg g-
1 ps), siendo superior al rango hallado en muestras producidas en países 
asiáticos (0,07-0,18 µg g-1 ps) (Zavala et al., 2008; Zhu et al., 2008; Zavala 
y Duxbury 2008; Meharg et al., 2009). Estos resultados podrían indicar que 
la alarma que se ha generado en países asiáticos por exposición a As a través 
del arroz estaría más relacionada con el elevado consumo del cereal y/o el 
uso de agua contaminada con As para cocinarlo, que con un nivel alto en el 
producto crudo.  
 
5.2.2. Arsénico inorgánico en arroz crudo 
Las concentraciones de As inorgánico (tabla 15), oscilan entre 0,020 y 
0,344 µg g-1 ps (mediana = 0,109 µg g-1 ps). Los valores extremos se han 
cuantificado en una muestra de Bolivia y Uruguay, respectivamente. Tanto 
el rango de concentraciones como la mediana son muy inferiores a los 
descritos para As total, hecho que supone un cambio importante en la 
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estimación del riesgo asociado a la presencia de As en este cereal. Los 
porcentajes de As inorgánico respecto al As total oscilan entre el 14% y el 
100%, rango que engloba los valores reportados por otros autores (10-99%) 
(Williams et al., 2005; Williams et al., 2006; Sun et al., 2008). 
La concentración de As inorgánico es más elevada en arroz integral 
(mediana = 0,140 µg g-1 ps; n = 8) que en arroz blanco (mediana = 0,106 µg 
g-1 ps; n = 42), hecho ya evidenciado previamente en el capítulo 5.1 de esta 
tesis. Este As inorgánico, principalmente en la forma de As(III), ha sido 
localizado en la parte más externa del grano, en la región correspondiente al 
pericarpio y a la capa de aleurona, partes que son eliminadas para la 
obtención del arroz blanco (Sun et al., 2008; Meharg et al., 2008a; Lombi et 
al., 2009).  
Las concentraciones de As inorgánico son muy similares en los distintos 
países productores: Argentina (mediana = 0,104  µg g-1 ps), Bolivia 
(mediana = 0,110 µg g-1 ps), Uruguay (mediana = 0,111 µg g-1 ps) y Brasil 
(0,119 µg g-1 ps). Sólo existen diferencias estadísticamente significativas 
entre las concentraciones de As inorgánico de los arroces producidos en 
Entre Ríos y en Uruguay, tal y como se evidencia en la figura 6b. Hasta 
nuestro conocimiento, el único antecedente bibliográfico sobre As 
inorgánico en arroces de países sudamericanos ha sido reportado en una 
muestra de arroz de Uruguay (0,123 µg g-1) (Meharg et al., 2008b). El valor 
medio de As inorgánico de los arroces cultivados en Latinoamérica 
analizados en el presente trabajo (0,111 µg g-1 ps) está muy próximo al valor 
medio reportado para arroces procedentes de EE. UU., Europa y Asia, 
situado en torno a 0,1 µg g-1 ps (tabla 17). Estas concentraciones de As 
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inorgánico en arroz son similares a las descritas en productos de la pesca y 
algas (Muñoz et al., 2000; Almela et al., 2006).  
En la bibliografía se han definido dos tipos de arroces en función de la 
relación existente entre el As total y las especies arsenicales (Zavala et al., 
2008). Con objeto de estudiar cuál sería la clasificación de los arroces 
latinoamericanos aquí analizados, se ha realizado un análisis de regresión 
del As inorgánico frente al As total, tanto para arroces blancos como para 
integrales (figura 7). El coeficiente de correlación (r2) es bajo para el arroz 
blanco (r2 = 0,387), del orden del descrito en la bibliografía para arroces del 
tipo DMA en los cuales la concentración de DMA se incrementa al 
aumentar el As total. Por el contrario, los arroces integrales presentan un 
coeficiente de correlación más elevado (r2 = 0,791), por lo que podrían 
clasificarse como del tipo As inorgánico. La mayoría de los arroces blancos 
de EE. UU. pertenece al tipo DMA (Zavala et al., 2008; Meharg et al., 
2009), siendo los arroces de países asiáticos de tipo As inorgánico (Meharg 
et al., 2009; Liang et al., 2010). Asumiendo que la especiación de arsénico 
depende más de la genética que de las condiciones ambientales (Zavala et 
al., 2008), los arroces blancos de EE. UU y de países latinoamericanos 
podrían presentar similitudes genéticas. 
En base a los datos obtenidos y desde el punto de vista de la evaluación 
del riesgo, las autoridades sanitarias deberían emitir recomendaciones de 
comercialización o consumo teniendo en cuenta las concentraciones de As 
inorgánico. Comparando los datos obtenidos en este trabajo con la única 
legislación existente para As inorgánico en arroz vigente en China (0,15 µg 
g-1) (Heikens, 2006), se evidencia que un 13% de las muestras de los países 
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latinoamericanos analizadas superaría este valor. Teniendo en cuenta el 
importante comercio internacional del arroz y el probable establecimiento 
de medidas de regulación para As inorgánico en un mayor número de 
países, sería de utilidad disponer de metodologías analíticas fiables y de 
fácil aplicación con vistas a la regulación del comercio internacional. 
Adicionalmente, el establecimiento de límites en función de la 
concentración de As inorgánico podría favorecer a regiones productoras en 
las que una alta concentración de As total en el arroz, podría estar 
restringiendo su comercialización. 
Los productos derivados del arroz como leche de arroz, arroz infantil, 
arroz de desayuno y galletas de arroz que también pueden presentar 
concentraciones elevadas de As inorgánico (Meharg et al., 2008b,c; Sun et 
al., 2009; EFSA, 2009), también deberían ser objeto de estudio. 
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Tabla 15. Concentraciones de As total (As-t), As inorgánico (As-i) en 
arroces latinoamericanos crudos (µg g-1 ps) y porcentajes de As-i con 
respecto al As-t 
 
Procedencia Grano  As-t  As-i %  (As-i/As-t) 
ARGENTINA 
Provincia de  Blanco Largo, ancho 0,293 0,051 17 
Entre Ríos Blanco Largo, ancho 0,210 0,065 31 
 Blanco Largo, ancho 0,307 0,077 25 
 Blanco Largo, ancho 0,295 0,084 28 
 Blanco Largo, ancho 0,381 0,061 16 
 Blanco Largo, ancho 0,297 0,126 42 
 Blanco Largo, fino 0,138 0,068 49 
 Blanco Largo, fino 0,480 0,116 24 
 Blanco Largo, fino 0,441 0,129 29 
 Blanco Largo, fino 0,250 n.a ― 
 Blanco Largo, fino 0,250 n.a ― 
 Blanco; Arroz Dorado ― 0,287 0,108 38 
 Blanco Thasmin Largo 0,220 0,098 45 
 Blanco Carnalori Largo, grueso 0,440 0,104 24 
 Blanco Koshihikari Corto 0,290 0,062 21 
 Integral Largo, fino 0,347 0,083 24 
 Integral ― 0,440 n.a ― 
 Integral ― 0,439 0,123 28 
Provincia de  Blanco Largo, fino 0,451 0,116 26 
Misiones Blanco Largo, ancho 0,032 0,023 72 
Provincia de  Blanco Largo, fino 0,690 0,170 25 
Corrientes Blanco Largo, fino 0,166 0,058 35 
 Integral ― 0,334 0,133 40 
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Tabla 15. Continuación 
Procedencia Grano  As-t  As-i %  (As-i/As-t) 
ARGENTINA 
Provincia no especificada Blanco ― 0,486 0,123 25 
 Blanco ― 0,282 0,062 22 
 Blanco ― 0,374 0,082 22 
 Blanco Largo 0,970 0,131 14 
 Blanco Largo fino 0,284 0,081 29 
 Blanco Largo fino 0,217 0,122 56 
 Blanco Largo fino 0,280 n.a ― 
 Blanco Largo fino/sancochado 0,352 0,108 31 
 Blanco Largo fino/perlado 0,815 0,184 23 
 Blanco Largo glaseado 0,098 0,098 100 
 Blanco Largo fino 0,130 n.a ― 
 Blanco Arroz GUISERO 0,250 n.a ― 
 Integral (yamani) Largo 0,310 n.a ― 
 Integral Largo 0,130 n.a ― 
 Integral Largo fino 0,655 0,300 46 
 Integral Largo fino sancochado 0,360 0,147 41 
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Tabla 15. Continuación 
Procedencia Grano  As-t  As-i %  (As-i/As-t) 
BOLIVIA 
Provincia no especificada Blanco Extra largo fino 0,380 0,164 43 
 Blanco Extra largo fino 0,511 0,154 30 
 Blanco Largo 0,175 0,079 45 
 Blanco Largo 0,182 0,110 60 
 Blanco Largo fino 0,303 0,156 51 
 Blanco Largo fino 0,248 0,145 58 
 Blanco Largo fino 0,624 0,093 15 
 Blanco Largo abrillantado 0,294 0,132 45 
 Blanco Largo abrillantado 0,076 0,049 62 
 Blanco Largo/paella 0,077 0,066 86 
 Blanco Redondo 0,064 0,020 31 
 Integral Largo, fino 0,145 0,071 49 
 Integral Largo, fino 0,465 0,183 39 
URUGUAY 
Provincia no especificada Blanco Largo fino 0,351 0,062 18 
 Blanco Largo fino 0,386 0,133 34 
 Blanco Largo fino/sancochado 0,360 0,111 31 
 Blanco Redondo 0,471 0,110 23 
 Integral Largo fino 0,596 0,344 58 
BRASIL 
Provincia no especificada Blanco Largo fino 0,280 0,119 43 
 
n.a.: no analizado 
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5.2.3. Riesgo toxicológico 
El reciente documento sobre arsénico emitido por la Agencia Europea de 
Seguridad Alimentaria pone de manifiesto que los cereales y derivados de 
cereales son el grupo de alimentos que contribuyen en mayor medida a la 
ingesta de As inorgánico por parte de la población europea (EFSA, 2009). 
El aporte de arsénico inorgánico de este grupo de alimentos representa entre 
0,18 µg/kg peso corporal/día (límite inferior) y 0,22 µg/kg peso corporal/día 
(límite superior). El arroz podría ser uno de los alimentos que contribuyese 
en mayor medida a la ingesta. En el mismo documento se estima que los 
consumidores extremos de arroz en Europa, como son determinados grupos 
étnicos, pueden tener una ingesta diaria de As inorgánico de 1 µg/kg peso 
corporal/día, lo cual representa el 50% del límite inferior indicado por la 
BMDL0,5 (2–7 μg As inorgánico/kg peso corporal/día). 
En base a los datos disponibles, el consumo medio de arroz en Argentina 
se estima en 6 kg/persona/año (S.A.G.P. y A., 2010) y en Bolivia en 37 
kg/persona/año (Ortiz y Solís, 2007). Considerando el límite inferior (0,020 
μg g-1 ps) y superior (0,344 μg g-1 dw) de concentración de As inorgánico 
hallados en las muestras analizadas y los consumos diarios de arroz en 
ambos países (16 g/día en Argentina; 101 g/día en Bolivia), se pueden 
estimar ingestas de este contaminante para la población adulta considerando 
un peso corporal de 70 kg. En Argentina, la ingesta de As inorgánico 
oscilaría entre 0,005 y 0,079 µg/kg peso corporal/día, siendo superior en 
Bolivia (0,029 y 0,496 µg/kg peso corporal/día). Dichas ingestas son muy 
inferiores a la BMDL0,5. No obstante, en ciertas áreas rurales de 
Latinoamérica la población sólo tiene acceso a agua con concentraciones de 
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As que superan ampliamente los 0,1 mg L-1 (Calatayud et al., 2008) y cuyo 
uso para el cocinado del arroz podría dar lugar a ingestas elevadas de As 
inorgánico.  
Considerando los datos publicados sobre As inorgánico en arroces 
cultivados en distintas regiones del planeta, para los que la concentración 
media es de 0,1 µg g-1 tal y como se ha comentado con anterioridad, ni 
siquiera con ingestas de 400 g/día, únicamente descritas en algunos países 
asiáticos (FAOSTAT, 2010), se alcanzaría el valor inferior del rango de la 
BMDL0,5 (2–7 µg inorganic As/kg peso corporal/día). Este resultado 
muestra que el arroz no debería ser globalmente considerado un alimento de 
riesgo. 
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Tabla 16. Concentraciones de As total en arroz publicadas recientemente en la bibliografía 
 
Rango  
(μg g-1 ps) 
Media 
(μg g-1 ps) 
n Países de producción Referencia 
0,008-0,714 <0,2 204 España, Italia, EE. UU., Venezuela, India, Tailandia, Bangladesh, Pakistán, otros Zavala y Duxbury, 2008 
0,058-0,406 0,19 39 España, Francia, Italia, Canadá, EE. UU., India, Tailandia Capítulo 5.1 de la presente tesis 
0,015-0,586 0,114 480 China Zhu et al., 2008 
0,32-0,75 0,56 6 China, Bangladesh Sun et al., 2008 
0,01-0,82 0,15 901 España, Francia, Italia, EE. UU., Egipto, Bangladesh, China, Japón, India, Tailandia Meharg et al., 2009 
0,021-0,138 0,111 312 India Pal et al., 2009 
0,002-0,557 0,143 214 Bangladesh Rahman et al., 2009 
<LD-1,18 0,142 1122 Países europeos EFSA, 2009 
0,065-0,274 0,114 22 China  Liang et al., 2010 
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Tabla 17. Concentraciones de As inorgánico en arroz publicadas recientemente en la bibliografía 
 
Rango  
(μg g-1 ps) 
Media 
(μg g-1 ps) 
n Países de producción Referencia 
0,0520-,252 0,118 24 EE. UU. Zavala et al., 2008 
0,027-0,253 0,114 39 España, Francia, Italia, Canadá, EE. UU., India, Tailandia Capítulo 5.1 de la presente tesis 
0,063-0,379 0,151 38 China Zhu et al., 2008 
0,17-0,33 0,21 6 China, Bangladesh Sun et al., 2008 
0,111-0,175 ― 10 Delta de Bengala, Vietnam Agusa et al., 2009 
0,01-0,38 ― 63 Italia, EE. UU., China, India, Bangladesh Meharg et al., 2009 
0,049-0,217 0,082 22 China Liang et al., 2010 
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Figura 6. Concentraciones de As total (6a) y As inorgánico (6b) en arroces 
latinoamericanos crudos (µg g-1 ps) de acuerdo a su área de producción 
* La caja representa la concentración del arroz comprendida entre los percentiles 25 y 75. 
Las barras de error por encima y por debajo de la caja indican los percentiles 5 y 95. Los 
puntos encima y debajo de las cajas representan valores anómalos. Las líneas que dividen 
la caja representan la media (barra gruesa) y la mediana (barra fina). Letras distintas 
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Figura 7. Correlación entre las concentraciones de As total y As inorgánico en 
arroces latinoamericanos blancos e integrales crudos (μg g-1 ps) 
 
 
As total (µg g-1 ps) 













r 2 = 0,791
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5.2.4. Arsénico total, arsénico inorgánico y especies arsenicales 
bioaccesibles en arroces crudos 
Con objeto de estudiar la bioaccesibilidad de arroces crudos, ocho 
muestras de arroces cultivados en Argentina se han sometido a una digestión 
gastrointestinal in vitro. En la fracción soluble se ha determinado la 
concentración de As total, As inorgánico y especies arsenicales (tabla 18). 
Las concentraciones de As total de la fracción soluble de los arroces 
crudos varían entre 0,190 y 0,442 µg g-1 ps (media ± SD = 0,309 ± 0,085 µg 
g-1 ps). Este resultado indica que un alto porcentaje del As total (64%-98%) 
se solubiliza tras la digestión gastrointestinal y se encontraría disponible por 
tanto para su posterior absorción por el epitelio intestinal. Las 
concentraciones de As inorgánico en la fracción soluble oscilan entre 0,055 
y 0,122 µg g-1 ps (media ±SD = 0,080 ± 0,023 µg g-1 ps), habiéndose 
solubilizado entre el 70% y el 90% del As inorgánico.  
El análisis de la fracción bioaccesible mediante HPLC-termooxidación-
HG-AAS pone de manifiesto que As(V) y DMA son las únicas especies 
detectables. El As(V), la única especie inorgánica presente, supone como 
media un 25% del As total bioaccesible, siendo el DMA la especie 
mayoritaria con concentraciones que oscilan entre 0,157 y 0,320 µg g-1 ps. 
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Tabla 18. Concentraciones de As total (As-t) y As inorgánico (As-i) en los arroces latinoamericanos crudos y 
concentraciones de As-t, As-i y especies arsenicales [DMA y As(V)] en la fracción bioaccesible de dichos 
arroces (µg g-1, ps) 
 
 
  Arroz crudo Fracción bioaccesible 
Origen de 













Doble Carolina 0,210 ± 0,008 0,079 ± 0,002 0,190 ± 0,014 0,055 ± 0,005 0,051 ± 0,001 0,163 ± 0,003 113 
Entre Ríos 
(Argentina) Doble Carolina 0,307 ± 0,003 0,072 ± 0,002 0,301 ± 0,027 0,064 ± 0,007 0,063 ± 0,002 0,237 ± 0,005 100 
Entre Ríos 
(Argentina) Largo, fino 0,690 ± 0,009 0,137 ± 0,006 0,442 ± 0,045 0,122 ± 0,011 0,117 ± 0,001 0,320 ± 0,003 99 
Entre Ríos 
(Argentina) Integral 0,347 ± 0,001 0,083 ± 0,009 0,308 ± 0,037 0,075 ± 0,005 0,070 ± 0,001 0,234 ± 0,006 99 
Entre Ríos 
(Argentina) Blanco 0,441 ± 0,011 0,129 ± 0,009 0,401 ± 0,035 0,098 ± 0,009 0,097 ± 0,001 0,299 ± 0,002 99 
Entre Ríos 
(Argentina) Integral 0,439 ± 0,035 0,123 ± 0,004 0,336 ± 0,004 0,096 ± 0,003 0,097 ± 0,003 0,235 ± 0,007 83 
Argentina — 0,282 ± 0,016 0,075 ± 0,002 0,230 ± 0,015 0,065 ± 0,006 0,065 ± 0,005 0,157 ± 0,004 97 
Argentina — 0,374 ± 0,018 0,082 ± 0,003 0,270 ± 0,007 0,066 ± 0,002 0,065 ± 0,004 0,272 ± 0,004 125 
* Valores expresados como media ± SD (n = 3) 
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5.2.5. Arsénico y especies arsenicales bioaccesibles en arroces cocinados  
Con objeto de evaluar la bioaccesibilidad del arroz tal y como es 
consumido por la población, se cocinaron muestras de arroces por cocción 
hasta la evaporación total del agua desionizada adicionada.  
Las concentraciones de As total en los arroces cocinados oscilan entre 
0,012 y 0,121 µg g-1 ph (tabla 19). Tras aplicar la digestión gastrointestinal 
in vitro, la concentración bioaccesible oscila entre 0,012 y 0,114 µg g-1 ph, 
indicando que la práctica totalidad (95%) del As total inicial en el arroz 
cocinado se solubiliza tras la digestión gastrointestinal. Este hecho coincide 
con lo constatado en estudios previos que también han puesto de manifiesto 
la alta bioaccesibilidad de As en arroces cocinados (>84%) (Ackermann et 
al., 2005; Laparra et al., 2005). En consecuencia, la estimación del riesgo 
asociado a la presencia de As en arroz cocinado no se modificaría al 
considerar la bioaccesibilidad. 
Las concentraciones bioaccesibles de As inorgánico oscilan entre 0,007 y 
0,028 µg g-1 ph (tabla 19). En todas las muestras las concentraciones 
bioaccesibles de As(III) (0,004−0,018 µg g-1 ph) y As(V) (0,003−0,015 µg 
g-1 ph) son muy similares, representando respectivamente el 14% y 12% del 
As total bioaccesible. El DMA es la especie mayoritaria en la fracción 
bioaccesible (67% del total), con concentraciones que oscilan entre 0,011 y 
0,078 µg g-1 ph. 
Al igual que en el arroz, también se han descrito bioaccesibilidades 
elevadas de As en algas y pescados tanto crudos como cocinados (Laparra et 
al., 2003; Almela et al., 2005; Laparra et al., 2007). No ocurre lo mismo 
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para otros elementos traza tóxicos como Cd, Pb y Hg, en los que se ha 
descrito que el cocinado reduce significativamente la bioaccesibilidad 
obtenida en el producto crudo, siendo además estas bioaccesibilidades muy 
inferiores a las descritas para el As: Hg < 49%; Cd < 34%; Pb < 20% 
(Amiard et al., 2008; Metian et al., 2009; capítulo 5.4 de esta tesis). Por 
ello, si la bioaccesibilidad llegara a ser considerada en la estimación del 
riesgo, la influencia del alimento y del cocinado sobre la misma debería ser 
evaluada para cada tóxico.  
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Tabla 19. Concentraciones de As total (As-t) en los arroces latinoamericanos cocinados y concentraciones de 
As-t y especies arsenicales [As inorgánico (As-i), As(III), As(V), DMA] en la fracción bioaccesible de dichos 
arroces (µg g-1, ph) 
 
Origen de 
producción Tipo de arroz 














Entre Ríos Blanco, grano largo 0,087 0,084 0,013 0,006 0,007 0,052 77 
 Blanco, grano largo 0,046 0,043 0,015 0,007 0,008 0,026 95 
 Blanco, grano largo 0,090 0,076 0,018 0,008 0,010 0,038 74 
 Grano largo fino 0,062 0,050 0,009 0,006 0,003 0,038 94 
 Blanco, grano largo 0,061 0,056 0,013 0,007 0,006 0,031 79 
 Blanco, grano largo 0,023 0,022 0,009 0,006 0,003 0,011  91 
 Integral 0,083 0,080 0,022 0,009 0,013 0,055 96 
 Blanco 0,119 0,098 0,028 0,018 0,010 0,078 108 
 Blanco, grano largo 0,068 0,067 0,022 0,011 0,010 0,042 96 
 Blanco 0,032 0,028 0,007 0,004 0,003 0,023 107 
 Blanco, grano largo 0,097 0,099 0,026 0,009 0,015 0,074 101 
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Tabla 19. Continuación 
 
Origen de 
producción Tipo de arroz 














Misiones Blanco, grano largo 0,081 0,054 0,015 0,011 0,004 0,036 94 
 Blanco, grano largo 0,012 0,012 0,012 0,007 0,005 <0,002 100 
Corrientes Blanco, grano largo 0,039 0,038 0,013 0,007 0,006 0,026 103 
 Blanco, grano largo 0,121 0,114 0,026 0,016 0,010 0,076 89 
 
a Las muestras de arroz cocinado se analizaron por duplicado 
b Valores de bioaccesibilidad obtenidos como media de digestiones gastrointestinales in vitro analizadas por duplicado 
c As(V) bioaccesible como diferencia entre el As inorgánico y el As(III) bioaccesible 
d Recuperación bioaccesible equivale a [∑ species bioaccesibles Ast bioaccesible] x 100, siendo ∑species bioaccesibles la suma del As-i 
bioaccesible y DMA bioaccesible 
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5.3. Bioaccesibilidad de mercurio y metilmercurio en peces espada 
comercializados en España  
 
 
Con este propósito se analizaron muestras de pez espada
comercializadas en España en diferentes épocas de un año. Los aspectos
relativos a materiales y métodos correspondientes a este estudio se han
descrito en los capítulos anteriores de la presente tesis. En las páginas
siguientes se muestran los resultados obtenidos y la discusión de los 
mismos.  
Las concentraciones de mercurio (Hg) en pez espada (Xiphias gladius) 
constituyen un problema de seguridad alimentaria para algunos países,
entre los que se encuentra España. El presente capítulo analiza el riesgo
asociado al consumo de este pescado considerando tanto la concentración 
de mercurio en el producto como la concentración bioaccesible de
mercurio y metilmercurio (MeHg) obtenida tras la aplicación de una
digestión gastrointestinal in vitro.  
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5.3.1. Mercurio total en pez espada 
Se ha analizado la concentración de mercurio en 27 muestras de pez 
espada comercializadas en España (tabla 20). Las concentraciones oscilan 
entre 0,413 y 2,11 µg g-1 peso húmedo, ph (media ± SD = 0,958 ± 0,475 µg 
g-1 ph). 
Un 37% de las muestras supera el valor de 1 μg g-1 ph, límite máximo de 
Hg permitido en pez espada por la legislación de la UE y de obligatorio 
cumplimiento en España (EC, 2008), indicando que se trata de un alimento 
problemático desde el punto de vista de la seguridad alimentaria. Este 
resultado es acorde con el elevado número de alertas alimentarias que la UE 
ha notificado en los últimos años por altas concentraciones de Hg en 
pescado, el 56% de las cuales correspondían a pez espada (RASFF, 2010). 
 
Tabla 20. Concentraciones de Hg total (Hg-t) en muestras de pez espada, 




(µg g-1, peso húmedo) 
Hg-t bioaccesible 
(µg g-1, peso húmedo) 
Bioaccesibilidada 
(%) 
1 0,440 ± 0,006 0,166 ± 0,015 38 
2 0,826 ± 0,027 0,608 ± 0,017 74 
3 0,787 ± 0,051 0,299 ± 0,022 38 
4 0,779 ± 0,043 0,522 ± 0,030 67 
5 0,605 ± 0,007 0,301 ± 0,025 50 
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(µg g-1, peso húmedo) 
Hg-t bioaccesible 
(µg g-1, peso húmedo) 
Bioaccesibilidada 
(%) 
7 0,748 ± 0,071 0,371 ± 0,022 50 
8 0,650 ± 0,023 0,517 ± 0,039 80 
9 0,647 ± 0,016 0,466 ± 0,039 72 
10 1,05 ± 0,060 0,665 ± 0,065 63 
11 1,41 ± 0,01 0,862 ± 0,007 61 
12 1,13 ± 0,04 0,622 ± 0,016 55 
13 0,439 ± 0,011 0,348 ± 0,006 79 
14 0,629 ± 0,002 0,479 ± 0,010 76 
15 0,880 ± 0,021 0,514 ± 0,045 58 
16 0,939 ± 0,049 0,716 ± 0,010 76 
17 1,18 ± 0,04 0,482 ± 0,018 41 
18 0,687 ± 0,012 0,486 ± 0,045 71 
19 0,782 ± 0,016 0,502 ± 0,006 64 
20 1,02 ± 0,09 0,624 ± 0,007 61 
21 1,25 ± 0,12 0,928 ± 0,014 74 
22 1,20 ± 0,04 0,844 ± 0,004 70 
23 2,11 ± 0,18 1,41 ± 0,08 67 
24 2,00 ± 0,01 1,66 ± 0,13 83 
25 2,08 ± 0,01 1,72 ± 0,13 83 
26 0,488 ± 0,031 0,226 ± 0,021 46 
27 0,413 ± 0,024 0,206 ± 0,027 50 
 
Los valores están expresados como media ± SD (n = 3). 
a Bioaccesibilidad = (Hg-t en la fracción bioaccesible de pez espada) x 100 
(Hg-t en pez espada) 
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El análisis de Hg en productos de la pesca comercializados en España es 
una práctica habitual en los laboratorios de control alimentario, pero son 
escasos los datos publicados en revistas científicas. El rango de 
concentraciones de Hg hallado en este trabajo se solapa con los valores 
reportados en la bibliografía para muestras de pez espada comercializadas 
en España (n = 28): 0,42-2,22 µg g-1 ph (Cabañero et al., 2004; Falcó et al., 
2006; Blanco et al., 2008). Por otra parte, los valores hallados en este 
trabajo son similares a los descritos en los últimos seis años en pez espada 
de distintos orígenes (tabla 21). Sólo en muestras adquiridas en Taiwán se 
han encontrado concentraciones medias muy superiores (3,64 ± 0,5 µg g-1 
ph) (Chen et al., 2007).  
En este estudio no se dispone de la información necesaria para relacionar 
las concentraciones de Hg con las variables fisiológicas o el hábitat de los 
peces. La bibliografía pone de manifiesto que existe una correlación lineal 
de las concentraciones de Hg en músculo con la longitud y con la edad de 
los peces, por hallarse la mayor parte de este Hg en forma de MeHg ligado a 
los grupos tiol de las proteínas, las cuales se incrementan con la edad 
(Monteiro y Lopes, 1990; Storelli y Marcotrigliano, 2001; Branco et al., 
2004; Branco et al., 2007). También se ha correlacionado la concentración 
de Hg en el músculo con el área de captura (Branco et al., 2007). Quizás 
podrían ser utilizadas algunas de estas variables para evitar la captura de 
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Tabla 21. Concentraciones de Hg total en pez espada reportadas en la 
bibliografía entre 2004 y 2009  
 
Hg-t (µg g-1, peso húmedo) Origen 
(especificado en 
referencia) mínimo máximo media 
n Referencia 
España − − 0,42 ± 0,01 1 Cabañero et al., 2004 
Canadá (puntos de 
venta de mariscos) 0,40 3,85 1,82 10 Forsyth et al., 2004 
Mar Mediterráneo 0,02 0,15 0,07 ± 0,04 58 Storelli et al., 2005 
Supermercados en 
EE. UU. 0,15 3,07 1,40 ± 0,18 18 Burger y Gochfeld, 2006 
España − − 1,59-2,22 3 Falcó et al., 2006 
Isla de la Reunión − − 1,24 ± 0,83 7 Kojadinovic et al., 2006 
Canal de 
Mozambique  − − 0,38 ± 0,26 37 Kojadinovic et al., 2006 
Azores 
(Océano Atlántico)  0,031 2,4 − 29 Branco et al., 2007 
Ecuador  
(Océano Atlántico) 0,9 2,3 − 23 Branco et al., 2007 
Océano Índico 0,26 2,54 1,47 ± 0,63 171 Chen et al., 2007 
Océano Atlántico 0,06 3,97 1,20 ± 1,12 55 Chen et al., 2007 
Adquiridas en 
Taiwán − − 3,64 ± 0,15 1 Chang et al., 2007 
Mercados chilenos 1,25 1,7 1,53 6 Cortes y Fortt, 2007 
España − 1,74 0,68 24 Blanco et al., 2008 
España 0,413 2,11 0,958 ± 0,475 27 Este trabajo 
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5.3.2. Mercurio total y metilmercurio bioaccesible en pez espada 
Las muestras de pez espada han sido sometidas a una digestión 
gastrointestinal in vitro y en la fracción bioaccesible se ha determinado Hg 
total y MeHg.  
Mercurio total bioaccesible. Las concentraciones de Hg total bioccesible 
(tabla 20) varían en un amplio rango: 0,166−1,72 µg g-1 ph (media ± SD = 
0,633 ± 0,398 µg g-1 ph). La bioaccesibilidad, porcentaje que relaciona la 
concentración de Hg bioaccesible con la concentración inicial de Hg en la 
muestra, varía entre el 38% y el 83%, (media ± SD = 64 ± 14 %). No existe 
una relación proporcional entre la concentración de Hg en las muestras y su 
solubilidad gastrointestinal. Esto se pone de manifiesto en varias muestras, 
entre ellas la número 17 y la número 22, donde ante igualdad de 
concentraciones de Hg total en las muestras (1,18 y 1,20 µg g-1 ph, 
respectivamente) las concentraciones bioaccesibles son muy distintas (0,482 
y 0,844 µg g-1 ph, respectivamente).  
Dadas las adecuadas características analíticas de la metodología utilizada 
para cuantificar Hg total en la fracción bioaccesible, el amplio rango 
encontrado en los valores de bioaccesibilidad no puede ser atribuido a 
problemas del método analítico. Quizás las variaciones podrían ser 
consecuencia de las condiciones de almacenamiento que hayan sido 
aplicadas a cada una de las muestras desde su captura hasta su venta en el 
pequeño comercio. En ese sentido se ha evidenciado que la congelación 
produce cambios en la estructura secundaria y terciaria de las proteínas, 
cuya intensidad está influenciada por la temperatura y el tiempo de 
almacenamiento. Este cambio podría afectar a la facilidad con que el tóxico 
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se solubiliza durante la digestión gastrointestinal. Con el objeto de 
comprobar si la congelación afectaba a la bioacccesibilidad, se evaluó dicho 
parámetro en porciones frescas y congeladas de una misma muestra. Los 
resultados no evidenciaron diferencias estadísticamente significativas en las 
concentraciones de Hg bioaccesible. Dadas las implicaciones que para la 
seguridad alimentaria podrían extraerse de la bioaccesibilidad, sería de gran 
interés investigar qué otras variables (fisiológicas, nutricionales o de 
procesado) podrían correlacionarse significativamente con la 
bioaccesibilidad del Hg.  
Los antecedentes sobre bioaccesibilidad de Hg en productos de la pesca 
son muy escasos. Los trabajos realizados analizan una única muestra de 
cada especie de pescado, por lo que no pueden evidenciarse diferencias en la 
bioaccesibilidad para una misma especie. Shim y colaboradores (2009) han 
obtenido valores de bioaccesibilidad en caballa (68%), dentro del intervalo 
aquí presentado para pez espada (38%-83%). Por el contrario Cabañero y 
colaboradores (2004) reportaron bioaccesibilidades muy inferiores en tres 
especies de productos de la pesca (17% en pez espada, 13% en sardina y 9% 
en atún) atribuyendo la baja bioaccesibilidad a una baja capacidad de las 
enzimas del método gastrointestinal in vitro para liberar el mercurio unido al 
selenio (Cabañero et al., 2007). Sin embargo, las relaciones Se-Hg son muy 
distintas entre las tres muestras que analizan estos autores (2, 5 y 17 para 
pez espada, atún y sardina, respectivamente), no siendo tan amplias las 
variaciones en la bioaccesibilidad. En consecuencia, la hipótesis sobre el 
efecto de la relación Hg-Se en la bioaccesibilidad debería ser corroborada en 
posteriores estudios.  
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Figura 8. Concentraciones de mercurio total bioaccesible (    Hg-t) y metilmercurio bioaccesible (     MeHg) en las 




















 Muestras de pez espada
 
 
* Valores expresados como media ± SD (n = 3) 
* Las concentraciones de MeHg están expresadas como Hg 
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Metilmercurio bioaccesible. La concentración de MeHg bioaccesible ha 
sido determinada en 15 de las muestras de pez espada (figura 8). Los valores 
oscilan entre 0,164 y 1,53 µg g-1 ph (media ± SD = 0,495 ± 0,319 µg g-1 ph). 
En esta fracción soluble, el MeHg supone entre el 71% y el 105% del Hg 
total (media ± SD = 88 ± 11%), evidenciando que el MeHg, especie de 
mayor toxicidad, es mayoritaria en el tracto gastrointestinal tras la ingesta de 
pez espada.  
No tenemos conocimiento de la existencia de datos previos sobre 
concentraciones de MeHg bioaccesible. Únicamente Cabañero y 
colaboradores (2004, 2007) han reportado la relación entre el Se y el MeHg 
en la fracción bioaccesible de diferentes especies de pescado. Dichos datos, 
que vienen expresados como proporciones molares bioaccesibles [Se/Hg], 
muestran valores que oscilan entre 9,3 para el pez espada y 126,3 para 
sardina, sin aportar datos de concentraciones bioaccesibles de MeHg. 
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5.3.3. Evaluación del riesgo toxicológico en base a las concentraciones 
en el producto 
En España, los estudios que aportan datos de consumo para distintos 
productos de la pesca son muy escasos. Se puede citar el Estudio Nacional 
de Nutrición y Alimentación (Varela et al., 1995), que proporciona datos de 
consumo medio aparente de un alimento para la totalidad de la población 
encuestada. Este estudio indica un consumo medio de pez espada en adultos 
de 0,35 g/día, existiendo variaciones importantes entre Comunidades 
Autónomas, desde las no consumidoras hasta las de mayor consumo como 
Murcia (1,06 g/día) y Comunidad Valenciana (1,17 g/día). Más 
recientemente, el estudio del Consejo de Seguridad Nuclear (CSN, 2002) 
aportó nuevos datos respecto al consumo medio de pez espada para la 
totalidad de la población infantil (0,69 g/día) y adulta (1,5 g/día). El aspecto 
más interesante de este estudio es que aporta datos para los consumidores 
reales del producto, los cuales suponen un bajo porcentaje del total de los 
encuestados; sólo un 1,33% de los niños y un 2,55% de los adultos 
declararon consumir este producto. Para esta población, el consumo medio 
se eleva notablemente, alcanzando 52 g/día en los niños y 60 g/día en los 
adultos. El estudio del CSN también aporta otro dato muy relevante al 
indicar la cantidad ingerida por los consumidores extremos de pez espada: 
112 g/día para niños y 102 g/día para adultos.  
Los distintos datos de consumo aportados por el estudio del CSN van a 
ser utilizados en la evaluación del riesgo realizada en este capítulo de la 
tesis. Dichos datos de consumo se combinan con las concentraciones del 
tóxico halladas en las muestras analizadas [Hg total (tabla 20), Hg total 
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bioaccesible (tabla 20) y MeHg bioaccesible (figura 8)], y los resultados de 
ingesta del tóxico obtenidos se comparan con los valores de referencia 
toxicológicos propuestos por Organismos Internacionales.  
El Comité Mixto FAO/OMS de Expertos en Aditivos Alimentarios 
(JECFA) recomendaba hasta abril del año 2010 una Ingesta Semanal 
Tolerable Provisional (ISTP) para Hg de 5 µg/kg peso corporal/semana, de 
los cuales el MeHg no debía suponer más de 1,6 µg/kg peso 
corporal/semana (WHO, 2003). Estos valores expresados como Ingesta 
Diaria Tolerable (IDT) suponían recomendaciones de ingesta de 0,71 µg 
Hg/kg peso corporal y 0,23 µg MeHg/kg peso corporal. Mucho más 
restrictiva es la Agencia de Protección Medioambiental de Estados Unidos 
(U.S. EPA) que recomienda una ingesta diaria de MeHg de 0,1 µg/kg peso 
corporal/día (U.S. EPA, 2001).  
Recientemente, la 72ª Conferencia del Comité de Expertos FAO/WHO 
(JECFA), ha modificado sus recomendaciones generando nuevas referencias 
para el control del riesgo asociado a la exposición a mercurio (WHO, 2010). 
Se ha eliminado la ISTP para el Hg total y las nuevas recomendaciones se 
establecen considerando la especiación: 4 µg de Hg inorgánico/kg peso 
corporal/semana aplicable a la exposición dietética al Hg total procedente de 
alimentos diferentes a pescados y mariscos; 1,6 µg de MeHg/kg peso 
corporal/semana para la exposición dietética a Hg a partir de pescados y 
mariscos. El Comité ha establecido estas recomendaciones suponiendo que 
la forma predominante de Hg en alimentos distintos a los pescados y 
mariscos es Hg inorgánico, aún admitiendo que los datos cuantitativos al 
respecto son insuficientes. Por lo que se refiere a MeHg, la comunidad 
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científica considera desde hace años que es la especie predominante en 
pescados y mariscos. Dada la escasa implementación en los laboratorios de 
control de metodologías analíticas para la especiación de mercurio, es de 
esperar que la nueva recomendación del Comité JECFA haga que las 
evaluaciones de riesgo se realicen asumiendo que la concentración de MeHg 
equivale a la concentración en Hg total.  
En la presente tesis va a utilizarse un doble abordaje para la estimación 
del riesgo asociado a la presencia de Hg en pez espada. Por un lado se 
utilizará la IDT para Hg total establecida hasta abril de 2010 y por otro lado 
se utilizará la IDT para MeHg, que no ha sido modificada por la reciente 
reunión del Comité de Expertos.  
 
Estimación de la ingesta de Hg total. La tabla 22 muestra las ingestas de 
Hg total estimadas para la población española y la evaluación del riesgo 
asociado a las mismas. Para los cálculos se han considerado las 
concentraciones mínima, media y máxima de Hg en las muestras (tabla 20). 
Considerando el consumo medio de pez espada en la población infantil 
(0,69 g/día), la ingesta diaria de Hg no alcanzaría la IDT para ninguna de las 
concentraciones del tóxico halladas en el pescado, por lo que no existiría un 
riesgo. Sin embargo, si se estima la ingesta en los consumidores reales de 
pez espada, la situación es muy distinta. En los niños que realicen un 
consumo medio de este pescado (52 g/día), la ingesta de Hg total estaría 
muy próxima a la IDT o la superaría ampliamente, en función de las 
concentraciones de Hg en pez espada obtenidas. La situación se agravaría en 
los niños consumidores extremos (112 g/día) que superarían ampliamente la 
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IDT (entre 1,9 y 9,5 veces) para todas las concentraciones de Hg halladas en 
las muestras. 
Los adultos se encontrarían ante una problemática similar. Para aquellos 
que realicen un consumo medio de pez espada (1,5 g/día), la ingesta podría 
suponer como máximo el 7% de la IDT. Por el contrario, en los 
consumidores reales del producto, tanto consumidores medios como 
extremos, la ingesta superaría la IDT para los pescados con concentraciones 
media y máxima de Hg total.  
 132
Capítulo 5.3. Bioaccesibilidad de mercurio y metilmercurio en peces espada españoles 
Tabla 22. Comparación de la ingesta diaria de Hg total estimada en pez 
espada para la población española con la Ingesta Diaria Tolerable (IDT) 
recomendada por la OMSa 
 
   Concentración de Hg en pez espada b 
   Mínima 
b 
0,413 µg g-1 ph 
Media b 
0,958 µg g-1 ph 
Máxima b 
2,11 µg g-1 ph 
   Ingesta Diaria Estimada 
Niños Toda la población     
 Consumo medio c 0,69 g/día 1,14% de IDT 3% de IDT 6% de IDT 
 Sólo consumidores    
 Consumo medio c 52 g/día 85% de IDT  x 2 IDT x 4,4 IDT 
 Consumo extremo c 112 g/día x 1,9 IDT x 4,3 IDT x 9,5 IDT 
Adultos Toda la población     
 Consumo medio c 1,5 g/día 0,9% de IDT 3% de IDT 7% de IDT 
 Sólo consumidores    
 Consumo medio c 60 g/día 51% de IDT x 1,2 IDT x 2,6 IDT 
 Consumo extremo c 102 g/día 86% de IDT x 2,0 IDT x 4,4 IDT 
 
a Recomendación de la OMS para Hg total: 5 µg Hg/kg peso corporal/semana (WHO, 
2003). Para niños españoles de entre 7–12 años de edad, se considera un peso corporal de 
34 kg, por lo que la IDT recomendada por la OMS se elevaría a 25 µg/día. Para adultos 
españoles, de ≥17 años de edad, se considera un peso corporal de 68 kg y la IDT 
recomendada por la OMS sería de 49 µg/día  
b Concentraciones mínima, media y máxima de Hg en la totalidad de las muestras de pez 
espada analizadas en el presente estudio (tabla 20) 
c Consumos de pez espada en la población española (CSN, 2002) 
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Estimación de la ingesta de MeHg. Para determinar la ingesta de MeHg, 
muchos estudios asumen que la totalidad del Hg existente en el pescado se 
encuentra como MeHg, lo cual supone una estimación conservadora para el 
consumidor. De igual forma se ha trabajado en el presente capítulo para 
estimar las ingestas de MeHg para la población española y la evaluación del 
riesgo asociado al consumo de pez espada (tabla 23). 
Cuando se considera la totalidad de la población encuestada, ni el 
consumo medio realizado por los niños (0,69 g/día) ni el realizado por los 
adultos (1,5 g/día), da lugar a ingestas superiores a la IDT. Por el contrario, 
cuando se considera a los consumidores reales del producto, el consumo 
medio en niños (52 g/día) y adultos (60 g/día) lleva consigo ingestas de 
MeHg superiores a la IDT tanto en niños (hasta 13,6 veces la IDT) como en 
adultos (7,9 veces la IDT). La situación más preocupante aparecería en los 
consumidores extremos, niños y adultos, que llegan a ingerir una cantidad 
de MeHg 29,6 y 13,5 veces superior al valor recomendado, respectivamente.  
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Tabla 23. Comparación de la ingesta diaria de MeHg estimada en pez 
espada para la población española con la Ingesta Diaria Tolerable (IDT) 
recomendada por la OMSa 
   Concentración de Hg en pez espada b 
   Mínima 
b 
0,413 µg g-1 ph 
Media b 
0,958 µg g-1 ph 
Máxima b 
2,11 µg g-1 ph 
   Ingesta Diaria Estimada 
Niños Toda la población     
 Consumo medio c 0,69 g/día 4% de IDT 8% de IDT 18% de IDT 
 Sólo consumidores    
 Consumo medio c 52 g/día x 2,7 IDT x 6,2 IDT x 13,6 IDT 
 Consumo extremo c 112 g/día x 5,8 IDT x 13,5 IDT x 29,6 IDT 
Adultos Toda la población     
 Consumo medio c 1,5 g/día 4% de IDT 9% de IDT 20% de IDT 
 Sólo consumidores    
 Consumo medio c 60 g/día x 1,6 IDT x 3,6 IDT x 7,9 IDT 
 Consumo extremo c 102 g/día x 2,6 IDT x 6,1 IDT x 13,5 IDT 
 
a Recomendación de la OMS para MeHg: = 1,6 µg MeHg/kg peso corporal/semana (WHO, 
2010). Para niños españoles de entre 7–12 años de edad, el peso corporal es de 34 kg; para 
este peso la IDT recomendada por la OMS es de 8 µg/día. Para adultos españoles, de ≥17 
años de edad, el peso corporal es de 68 kg; para este peso la IDT recomendada por la OMS 
es de 16 µg/día 
b Concentraciones mínima, media y máxima de mercurio para la totalidad de las muestras 
de pez espada analizadas en el presente estudio (tabla 20). Se ha asumido que la totalidad 
del Hg en el pez espada está presente en forma de MeHg 
c Consumos de pez espada en la población española (CSN, 2002) 
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Los resultados expuestos indican que existe población española infantil y 
adulta consumidora de pez espada que se encuentra en riesgo por exposición 
a MeHg a través de este producto. Este hecho se produce aún cuando el pez 
espada tenga una concentración de Hg inferior al límite máximo legislado (1 
µg g-1 ph). Ello debería llevar a las autoridades sanitarias a realizar 
recomendaciones de consumo máximo del producto para niños y adultos. 
Dado el carácter neurotóxico del MeHg y su transmisión a través de la 
placenta y de la leche materna, algunos países han adoptado 
recomendaciones para grupos de riesgo: mujeres que pueden quedarse 
embarazadas, mujeres embarazadas, madres lactantes, y niños pequeños. 
Este es el caso del Reino Unido, donde la Agencia de Estándares 
Alimentarios (FSA) recomienda que los niños y las embarazadas no 
consuman pez espada y que las mujeres lactantes no consuman más de una 
ración a la semana (FSA, 2008). Otro ejemplo es Canadá, donde se 
recomienda el consumo máximo de 150 g/mes de pez espada para las 
mujeres embarazadas y para las madres lactantes, de 125 g/mes para niños 
de entre 5-11 años de edad y de 75 g/mes para niños de entre 1-4 años de 
edad (Health Canada, 2008). En España, la Agencia Española de Seguridad 
Alimentaria y Nutrición (AESAN) ha establecido recomendaciones muy 
superiores a las anteriormente citadas, ya que limita a 100 g/semana el 
consumo de estas especies en mujeres embarazadas, en fase de lactancia y 
niños menores de 30 meses (AESAN, 2008).  
En base a los datos obtenidos en esta investigación es posible realizar una 
estimación de un consumo de pez espada que dé lugar a ingestas seguras de 
MeHg. Como muestra la tabla 24, incluso en el caso en que todo el Hg se 
hallara en forma de MeHg, un consumo de 25 g de pez espada/semana para 
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la población infantil española y de 50 g/semana para la población adulta 
daría lugar a ingestas de MeHg inferiores a la ISTP recomendada por la 
OMS. Aún cuando la concentración media de Hg hallada en los pescados 
(0,958 µg g-1 ph) esté muy próxima al valor máximo permitido por la 
legislación (1 µg g-1 ph), el consumo de estas cantidades no representaría un 
riesgo para la salud. Estos consumos son similares a los recomendados por 
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Tabla 24. Consumo semanal de pez espada para la población española que 
proporcionaría ingestas de MeHg inferiores a la Ingesta Semanal Tolerable 
Provisional recomendada por la OMSa 
 
Niños (ISTP de MeHg para población infantil: 55 µg/semana) 
Consumo propuesto: 25 g pez espada/semana 
Concentración de Hg en pez espada b Ingesta Semanal estimada de MeHg c 
Mínima: 0,413 µg g-1 ph 10 µg MeHg/semana 
Media: 0,958 µg g-1 ph 24 µg MeHg /semana 
Máxima: 2,11 µg g-1 ph 53 µg MeHg /semana 
Adultos (ISTP de MeHg para población adulta: 110 µg/semana) 
Consumo propuesto: 50 g pez espada/semana 
Concentración de Hg en pez espada b Ingesta Semanal estimada de MeHg c 
Mínima: 0,413 µg g-1 ph 21 µg MeHg/semana 
Media: 0,958 µg g-1 ph 48 µg MeHg /semana 
Máxima: 2,11 µg g-1 ph 106 µg MeHg /semana 
 
a  Recomendación de la OMS para MeHg: 1,6 µg Hg/kg peso corporal/semana (WHO, 
2010). Para niños españoles de entre 7–12 años de edad, el peso corporal es de 34 kg; 
para este peso la ISTP recomendada por la OMS es de 55 µg/semana. Para adultos 
españoles, de ≥17 años de edad, el peso corporal es de 68 kg; para este peso la ISTP 
recomendada por la OMS es de 110 µg/semana 
b  Concentraciones mínima, media y máxima de Hg halladas en las muestras de pez espada 
(tabla 20). Se ha asumido que todo el Hg en el pez espada está presente en forma de 
MeHg 
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5.3.4. Evaluación del riesgo toxicológico en base a las concentraciones 
bioaccesibles 
Las concentraciones de MeHg bioaccesible halladas en el presente 
trabajo oscilan entre 0,164 y 1,53 µg g-1 ph (valor medio = 0,495 µg g-1 ph) 
(figura 8). En la población infantil consumidora de pez espada (consumo 52 
g/día), las ingestas diarias de MeHg estimadas a partir de las 
concentraciones bioaccesibles oscilarían entre 8 y 79 µg MeHg/día (valor 
medio = 32 μg MeHg/día), excediendo entre 1 y 10 veces la IDT 
recomendada por la OMS (media = 3,2 veces la IDT). Para la población 
adulta consumidora de pez espada (consumo 60 g/día), las ingestas diarias 
estimadas de MeHg oscilarían entre 10 y 92 μg MeHg/día (valor medio = 38 
μg MeHg/día), valores que representarían entre un 63% de la IDT y 6 veces 
la IDT (media = 1,9 veces la IDT).  
Estos resultados muestran que seguiría existiendo una situación de riesgo 
al considerar las concentraciones de MeHg bioaccesible en vez de las 
concentraciones en el producto. No obstante, las ingestas diarias estimadas 
son 2,5 veces inferiores a las obtenidas a partir de pez espada crudo. 
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5.4. Bioaccesibilidad de mercurio en peces depredores crudos y 
cocinados comercializados en España 
 
En los últimos años se han detectado numerosas alertas alimentarias
por altas concentraciones de mercurio en peces depredadores, 
correspondiendo muchas de ellas a pescados comercializados en España.
Las implicaciones que para el consumidor puede tener el consumo de
productos que exceden los límites permitidos deberían ser objeto de
mayores estudios. Estas investigaciones deberían considerar
adicionalmente, el efecto que el cocinado y la digestión gastrointestinal
pueden ejercer sobre la concentración de mercurio que puede ser
absorbida. El presente capítulo de tesis analiza el efecto de ambos
factores (cocinado y bioaccesibilidad) sobre el riesgo toxicológico
asociado al consumo de peces depredadores comercializados en España.
En las páginas siguientes se muestran los resultados obtenidos y la
discusión de los mismos. 
Los productos de la pesca constituyen la principal vía de exposición al
mercurio. Entre los distintos pescados y mariscos, son los peces
depredadores que ocupan los niveles más altos de la cadena trófica, como
pez espada, tiburón y atún los que presentan las mayores concentraciones
de mercurio. 
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Se ha determinado la concentración de Hg en cuatro especies 
depredadoras de pescado de consumo habitual en España: pez espada fresco 
y congelado (Xiphias gladius) (n = 7), cazón congelado (Galeorhinus 
galeus) (n = 7), bonito congelado (Sarda sp.) (n = 7) y atún fresco (Thunnus 
sp.) (n = 7). Las muestras fueron adquiridas en los comercios de mayor 
volumen de ventas de la ciudad de Valencia (Comunidad Valenciana, 
España), tanto en grandes superficies como en el Mercado Central, el mayor 
mercado de venta al por menor de la ciudad. Las muestras frescas se 
adquirieron en distintos días durante su época de pesca y comercialización, 
mientras que las muestras congeladas se pudieron adquirir durante todo el 
año. Las muestras de pez espada corresponden a individuos diferentes  a los 
analizados en el capítulo 5.3 de la presente tesis. 
Las rodajas de una misma especie fueron adquiridas en distintos 
comercios y en distintos días de compra, de forma que en ninguno de los 
casos las rodajas pertenecieron a un mismo ejemplar. El tamaño de las 
rodajas fue variable según la especie de pescado considerada. Se utilizaron 
rodajas con un peso en torno a los 250 g para pez espada, bonito y atún, y de 
aproximadamente 150 g para cazón. El tamaño de estas rodajas permitió su 
división en dos porciones iguales. Una de las porciones se empleó para el 
análisis en crudo mientras que la otra porción fue cocinada sin la adición de 
ingredientes adicionales. Para el proceso de cocinado se colocó el producto 
sobre una superficie de acero inoxidable (1 cm grosor), calentada 
directamente sobre una llama de gas. La temperatura en la placa fue de 100 
ºC y ésta fue también la temperatura que alcanzó el interior del producto al 
final del tratamiento. El tiempo de cocinado fue el necesario para asegurar 
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que el producto no quedara crudo y fuera apto para su consumo. Esta forma 
de cocinado a la plancha es de uso frecuente en España para el consumo de 
los pescados analizados en este trabajo.  
 
5.4.1. Mercurio total en pescado crudo y cocinado 
La figura 9 muestra las concentraciones de Hg total halladas en las 
muestras crudas y cocinadas expresadas en peso seco (ps). Al comparar los 
resultados en peso seco, se elimina el efecto del incremento de la 
concentración de Hg debido a la pérdida de agua. El análisis estadístico de 
los resultados [modelo mixto de medidas repetidas estado*especie de 
pescado, factores fijos estado y especie de pescado, modelo factorial 
cruzado], indica que tanto el efecto del “cocinado” como el efecto de la 
interacción “cocinado*especie de pescado” no son significativos (p<0,05). 
En consecuencia, para las cuatro especies de pescado analizadas no se 
producen pérdidas ni ganancias de mercurio durante el cocinado. 
 142
Capítulo 5.4. Bioaccesibilidad de mercurio  en peces depredadores españoles 
Figura 9. Concentraciones de Hg total (μg g-1 ps) en peces depredadores españoles crudos (      ) y cocinados (      ) 























* Valores expresados como media ± SD (n=3) 
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Cuando los resultados de Hg se expresan en peso húmedo, se observa que 
tras el cocinado las concentraciones se incrementan entre un 8% y un 93% 
(incremento medio = 30% ± 19). Los mayores incrementos medios tienen 
lugar en pez espada (43%) y atún (32%), siendo menores en cazón (22%) y 
bonito (20%). Para la totalidad de las muestras analizadas, la pérdida media 
de peso tras el cocinado (crudo/cocinado = 1,3) es igual al incremento de la 
concentración de Hg tras el cocinado (cocinado/crudo = 1,3), indicando que 
la pérdida de agua durante el cocinado es la causa principal del incremento 
en la concentración de Hg observada. 
En la bibliografía existen estudios que han puesto de manifiesto que la 
mayoría de combinaciones tratamiento de cocinado-pescado producen un 
incremento significativo de la concentración de Hg, en un factor que oscila 
entre 1,1 y 1,8 (Morgan et al., 1997; Burger et al., 2003, Perelló et al., 
2008). Por ello, parecería conveniente asumir un factor de conversión crudo-
cocinado en la estimación de riesgos a partir de las concentraciones de Hg 
en pescado cocinado, que podría situarse en torno a 2. No obstante, cada 
país debería calcular estos factores teniendo en cuenta las especies de 
pescado que consume su población y los hábitos de cocinado locales. 
Actualmente, la legislación europea sobre contaminantes en productos 
alimenticios ya contempla que al evaluar las concentraciones de Hg con 
fines de control, se consideren los cambios de concentración provocados por 
los procesos de secado, dilución y de transformación utilizados por las 
industrias (EC, 2006). Trasladar esta consideración al efecto del cocinado en 
la evaluación de riesgos, quizás debería ser contemplado por las Agencias 
de Seguridad Alimentaria.  
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Por lo que respecta a las concentraciones de Hg halladas en el presente 
trabajo, éstas oscilan entre 0,102 y 2,16 µg g–1 peso húmedo (ph). Un 
elevado porcentaje de las muestras analizadas (39%) excede el límite 
máximo permitido por la legislación europea de obligatorio cumplimiento 
en España (1 µg g-1ph) (EC, 2008). Estos datos revelan que a pesar de las 
medidas de control sanitario, el porcentaje de productos en el mercado no 
considerados aptos para su consumo es elevado. La situación de riesgo no es 
nueva, ya que estos peces depredadores son causa permanente de problemas 
de seguridad alimentaria. Así, entre los años 2007 y 2009 la UE emitió 119 
alertas totales por exceso de Hg en productos de la pesca, correspondiendo 
el 62% a pescado español o comercializado a través de España (RASFF, 
2010). 
Concentraciones similares a las obtenidas en el presente trabajo han sido 
reportadas anteriormente para peces depredadores comercializados en 
España. En pez espada crudo, el rango de concentraciones hallado (0,437-
2,16 µg g-1 ph) se solapa con los valores reportados en la literatura para 
muestras de esta especie de pescado comercializadas en España: 0,42-2,22 
µg g–1 ph; n = 92 (Cabañero et al., 2004; Falcó et al., 2006; Blanco et al., 
2008; Herreros et al., 2008). En cazón crudo, una especie de tiburón, las 
concentraciones de Hg halladas (0,866-1,39 µg g-1ph) se encuentran dentro 
del intervalo reportado en la bibliografía para carne de tiburón 
comercializada en España (0,549-1,4 µg g-1 ph; n = 14) (Bordajandi et al., 
2004; Blanco et al., 2008). En bonito crudo, las concentraciones de Hg 
halladas (0,102-0,691 µg g-1 ph) son las más bajas de todas las especies 
analizadas en el presente trabajo, no habiéndose encontrado en la literatura, 
datos previos sobre Hg en bonito crudo comercializado en España. 
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Finalmente, por lo que respecta al atún crudo, el rango de concentraciones 
obtenido (0,433-1,471 µg g-1 ph) se encuentra dentro del rango de valores 
reportados en la bibliografía para muestras de atún fresco comercializadas 
en España: 0,02-2,5 µg g-1 ph; n = 33 (Bordajandi et al., 2004; Cabañero et 
al., 2004; Falcó et al., 2006; Perelló et al., 2008; Yusà et al., 2008).  
En pescados cocinados, las concentraciones de Hg halladas en el presente 
trabajo son las siguientes: 0,564-4,19 µg g-1 ph para pez espada; 1,071-1,76 
µg g–1 ph para cazón; 0,110-0,820 µg g-1 ph para bonito; 0,535-1,85 µg g-1 
ph para atún. Únicamente Perelló y colaboradores (2008) han analizado 
especies de pescado cocinadas comunes a las de este estudio, hallando en 
muestras de atún frito y asado concentraciones de 0,421 y 0,369 µg g–1 ph 
de Hg, respectivamente.  
 
5.4.2. Mercurio bioaccesible en pescado crudo y cocinado 
Para estimar la bioaccesibilidad del Hg en pescado crudo y cocinado, las 
muestras fueron sometidas a una digestión gastrointestinal in vitro. La tabla 
25 muestra las concentraciones de Hg total, Hg bioaccesible y la 
bioaccesibilidad del Hg halladas en tres muestras individuales de cada 
especie de pescado. 
En las muestras crudas, las concentraciones de Hg bioaccesible oscilan 
entre 0,067 y 1,13 µg g-1 ph y la bioaccesibilidad entre 13% y 87% (valor 
medio = 42 ± 26%). En la bibliografía, los datos de bioaccessibilidad del Hg 
en muestras de pescado crudo son muy escasos e inferiores a los datos 
obtenidos en el presente estudio. Al margen de los datos comentados en el 
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capítulo anterior de esta tesis doctoral [bioaccesibilidad media de mercurio 
para pez espada = 83% (1,72 µg g-1 ph)], únicamente existe un estudio en 
atún crudo (Cabañero et al., 2004), en el que la concentración de Hg 
bioaccesible (0,106 µg g-1 ph) supone una bioaccessibilidad del 9%. No 
tenemos conocimiento de ninguna investigación previa realizada en cazón o 
bonito crudos.  
En pescado cocinado, la concentración de Hg bioaccesible oscila entre 
0,063 y 0,851 µg g-1 ph. Para pez espada y atún cocinados existe un 
descenso significativo (p<0,05) en las concentraciones de Hg bioaccesible 
respecto a las halladas en los pescados crudos. Los cambios no son 
significativos (p<0,05) para cazón y bonito cocinados. 
La bioaccesibilidad, que expresa en forma de porcentaje la cantidad de 
Hg solubilizada tras la digestión in vitro, pone también de manifiesto claras 
diferencias de comportamiento entre pescado crudo y cocinado (tabla 25). 
En el pescado cocinado la bioaccesibilidad de Hg oscila entre 6% y 49% 
(valor medio = 26%), frente al 13% y 87% de muestras crudas (valor medio 
= 42%). El descenso de la bioaccesibilidad es mayor en pez espada 
(crudo/cocinado = 1,8) y atún (crudo/cocinado = 1,9), que en cazón 
(crudo/cocinado = 1,5) y bonito (crudo/cocinado = 1,4). Estos cambios en la 
bioaccesibilidad entre pescados crudos y cocinados deberían ser 
considerados en la evaluación de riesgos. Veamos un ejemplo considerando 
los resultados obtenidos en la muestra 1 de pez espada crudo (tabla 25); si se 
utiliza el 87% de bioaccesibilidad hallado en la muestra cruda para evaluar 
la concentración de Hg bioaccesible en pescado cocinado, el resultado 
teórico (1,50 µg g-1 ph) es muy superior al obtenido experimentalmente 
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(0,851 µg g-1 ph). Esto evidencia que la extrapolación de valores medios de 
bioaccesibilidad en pescado crudo para estimar las concentraciones 
bioaccesibles de Hg en pescado cocinado podría dar lugar a una 
sobreestimación de la concentración bioaccesible y por ende del riesgo.  
El cambio en la bioaccesibilidad tras el cocinado podría ser atribuible a 
alteraciones en la conformación estructural de las proteínas del músculo del 
pescado producidas por la temperatura, lo que podría causar la pérdida de la 
estructura nativa de las proteínas. Estos cambios podrían dificultar el acceso 
de las enzimas empleadas en la digestión gastrointestinal in vitro a las 
moléculas a las que se une el Hg, preferentemente los grupos sulfhidrilo 
presentes en moléculas como la cisteína (Rooney, 2007). Para otros 
elementos traza tóxicos en pescados, existen estudios que ponen de 
manifiesto los efectos del cocinado en la bioaccesibilidad. Por ejemplo, el 
cocinado (hervido en agua salada) del gasterópodo Buccinum undatum no 
afecta a la bioaccesibilidad de la plata, pero decrece significativamente la 
bioaccesibilidad de cadmio, plomo, cobre y zinc (Amiard et al., 2008). 
También se ha reportado en mejillones cocinados un descenso en la 
bioaccesibilidad de cadmio, selenio y zinc respecto al producto crudo 
(Metian et al., 2009).  
Como se ha comentado en la introducción de la presente tesis, las 
concentraciones de Hg bioaccesible son indicativas de la máxima 
biodisponibilidad oral, y por ende de la máxima concentración del tóxico al 
que podría estar expuesto el organismo humano. Por ello, la 
bioacccesibilidad quizá podría ser utilizada con fines legislativos, 
limitándose la concentración máxima bioaccesible en el producto cocinado 
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en vez de la concentración máxima en el producto crudo. No obstante, a 
efectos prácticos esto plantearía dos inconvenientes. Por un lado, los 
procedimientos de cocinado son muy diversos y variable su influencia sobre 
la concentración del tóxico. Por otro lado, el análisis de bioaccesibilidad 
podría ser considerado excesivamente tedioso para el análisis de rutina que 
realizan los organismos de vigilancia. Frente a estas consideraciones, una 
alternativa podría ser el empleo de factores de corrección sobre la cantidad 
de Hg u otros contaminantes presentes en los productos crudos, que tuvieran 
en cuenta los cambios de concentración del tóxico producidos por el 
cocinado y por la digestión gastrointestinal. Para definir estos factores 
deberían realizarse un mayor número de investigaciones. 
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Tabla 25. Concentraciones de Hg (μg g-1, ph), Hg bioaccesible (μg g-1, ph) y bioaccesibilidad del Hg (%) en peces 
depredadores españoles crudos y cocinados 
 
   Pescado crudo   Pescado cocinado  
Muestra Hg a Hg bioaccesible a Bioaccesibilidad b Hg a Hg Bioaccesible a Bioaccesibilidad b
Pez espada 1 1,30 ± 0,09 1,13 ± 0,04 87 1,73 ± 0,16 0,851 ± 0,083 49 
 2 1,11 ± 0,04 0,803 ± 0,004 72 1,50 ± 0,06 0,519 ± 0,042 35 
 3 1,37 ± 0,01 0,815 ± 0,060 59 1,89 ± 0,09 0,713 ± 0,071 38 
Cazón 4 1,40 ± 0,02 0,960 ± 0,048 69 1,76 ± 0,13 0,819 ± 0,015 47 
 5 0,941 ± 0,027 0,404 ± 0,012 43 1,07 ± 0,08 0,369 ± 0,001 34 
 6 1,04 ± 0,02 0,617 ± 0,051 59 1,17 ± 0,04 0,416 ± 0,026 36 
Bonito 7 0,691 ± 0,039 0,150 ± 0,008 22 0,820 ± 0,007 0,130 ± 0,009 16 
 8 0,396 ± 0,029 0,067 ± 0,009 17 0,524 ± 0,026 0,064 ± 0,005 12 
 9 0,456 ± 0,010 0,106 ± 0,013 23 0,540 ± 0,012 0,090 ± 0,008 17 
Atún 10 0,600 ± 0,023 0,115 ± 0,008 19 0,670 ± 0,026 0,066 ± 0,008 10 
 11 1,47 ± 0,05 0,222 ± 0,029 15 1,85 ± 0,06 0,183 ± 0,012 10 
 12 0,743 ± 0,016 0,095 ± 0,010 13 0,987 ± 0,057 0,063 ± 0,004 6 
 
a Valores expresados como media ± SD (n=3) 
b Bioaccesibilidad = [(Hg en la fracción bioaccesible del pescado) x 100]/(Hg en pescado)
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5.4.3. Evaluación del riesgo toxicológico 
Para evaluar el riesgo toxicológico asociado al consumo de los peces 
depredadores analizados, se han utilizado los datos de consumo (g/día) para 
pez espada, bonito y atún de los consumidores españoles reales, tanto niños 
(7–12 años de edad) como adultos ( ≥17 años de edad) proporcionados por 
el estudio del CSN (CSN, 2002).  
A partir de los datos de consumo y de las concentraciones medias de Hg 
presentes en los pescados crudos, cocinados y en la fracción bioaccesible de 
los mismos (tabla 25), se han calculado las ingestas diarias para niños y 
adultos (tabla 26). Para ello se ha asumido que todo el Hg presente en las 
muestras analizadas se halla en forma de MeHg, lo cual supone una 
estimación conservadora para el consumidor. Las ingestas diarias para cada 
tipo de pescado se han comparado con la IDT para MeHg (0,71 µg/kg/peso 
corporal) (WHO, 2010). 
Si para el cálculo de las ingestas se utilizan las concentraciones en 
pescados crudos y cocinados, los valores obtenidos para todos los tipos de 
pescados analizados exceden, tanto en la población infantil como adulta, los 
valores de IDT establecidos por la FAO/OMS (tabla 26). Sin embargo, si las 
estimaciones se basan en las concentraciones bioaccesibles en pescados 
cocinados, las ingestas de bonito y atún no representan un riesgo para la 
salud, mientras que se continúa excediendo la IDT para pez espada. 
No se dispone de datos de consumo de cazón. El empleo de valores 
medios de consumo de pescado para la población española (71 g/día para 
adultos y 46 g/día para niños; CSN, 2002) podría dar lugar a una 
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sobreestimación del riesgo asociado a este pescado. Sin embargo, teniendo 
en cuenta las altas concentraciones en cazón crudo y cocinado, similares a 
las encontradas en pez espada crudo y cocinado, sería probable que existiera 
una situación de alto riesgo para los consumidores frecuentes o extremos de 
este pescado. 
Tal y como se ha puesto de manifiesto mediante las muestras analizadas, 
tanto el cocinado como la bioaccesibilidad son factores que deberían ser 
considerados en un futuro en la evaluación del riesgo asociado a la presencia 
de Hg en peces depredadores comercializados en España. 
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Tabla 26. Estimación de ingestas diarias de Hg a partir del consumo de pez espada, bonito y atún y comparación con 
las Ingestas Diarias Tolerables recomendadas por la OMSa 
 
  Pescado crudo Pescado cocinado Bioaccesible cocinado 
Concentración media de Hg b 1,26 µg g-1 ph 1,71 µg g-1 ph 0,694 µg g-1 ph 
Ingesta infantil (consumo de 52 g/día c) x 8,3 IDT x 11,2 IDT x 4,5 IDT Pez espada 
Ingesta de adultos (consumo de 60 g/día c) x 4,9 IDT x 6,6 IDT x 2,7 IDT 
Concentración media de Hg b 0,514 µg g-1 ph 0,628 µg g-1 ph 0,094 µg g-1 ph 
Ingesta infantil (consumo de 44 g/día c) x 2,8 IDT x 3,5 IDT 52% de IDT Bonito 
Ingesta de adultos (consumo de 36 g/día c) x 1,2 IDT x 1,4 IDT 22% de IDT 
Concentración media de Hg b 0,938 µg g-1 ph 1,17 µg g-1 ph 0,114 µg g-1 ph 
Ingesta infantil (consumo de 29 g/día c) x 3,5 IDT x 4,3 IDT 42% de IDT Atún 
Ingesta de adultos (consumo de 34 g/día c) x 2,1 IDT x 2,6 IDT 25% de IDT 
 
a La Ingesta Semanal Tolerable Provisional para MeHg [1,6 µg MeHg/kg peso corporal/semana (WHO, 2010)] es equivalente a una Ingesta Diaria 
Tolerable (IDT) de 0,71 µg Hg/kg peso corporal. Para los pesos medios de la población infantil (7–12 años; 34 kg) y la población adulta (68 kg) en 
España (CSN, 2002), los valores de la IDT son 25 µg/día y 49 µg/día, respectivamente 
b Se ha asumido que todo el Hg está presente en forma de MeHg. Resultados expresados en peso húmedo (ph) 
cConsumo medio de especies depredadoras de pescado en consumidores reales, niños y adultos, de la población española (CSN, 2002)
 153
Capítulo 5.5. Modelo de digestión gastrointestinal in vitro estático y dinámico 
 
 154
5.5. Comparación de un modelo de digestión gastrointestinal in 
vitro estático y el modelo dinámico TIM-1 para estimar la 
bioaccesibilidad del arsénico, cadmio, plomo y mercurio en los 
materiales de referencia de alimentos Fucus sp. (IAEA-140/TM) 
y hepatopáncreas de langosta (TORT-2) 
 
 
Con este propósito se analizó el alga Fucus sp. (IAEA-140/TM) y el 
hepatopáncreas de langosta (TORT-2). Los aspectos relativos a 
materiales y métodos correspondientes a este estudio se han descrito en
los capítulos anteriores de la presente tesis. En las páginas siguientes se
muestran los resultados obtenidos y la discusión de los mismos. 
Adicionalmente y dada la dificultad de acceso a la aplicación de la 
metodología TIM, se decidió obtener una mayor información sobre la
bioaccesibilidad de otros elementos tóxicos en estos MRCs. Por ello, se
determinó la bioaccesibilidad de Cd y Pb, tóxicos alimentarios que son 
objeto de control por la mayoría de las legislaciones alimentarias.  
Para el estudio de la bioaccesibilidad de los elementos traza tóxicos se
pueden emplear modelos estáticos y dinámicos que simulan las
condiciones fisiológicas humanas. El presente capítulo compara la
bioaccesibilidad de arsénico y mercurio en dos materiales de referencia
certificados de alimentos, empleando un método de digestión
gastrointestinal in vitro estático y un método dinámico
multicompartimental (TIM-1). 




Se han aplicado dos métodos de digestión gastrointestinal in vitro [un 
método estático (ME) y un método dinámico multicompartimental (TIM-1)] 
a dos materiales de referencia certificados de alimentos. De entre los MRCs 
disponibles en el mercado, los productos marinos presentan concentraciones 
de As, Cd, Pb y Hg superiores a las existentes en materiales de origen 
terrestre. Por esta razón, en el presente trabajo se han seleccionado una 
muestra certificada de alga [Fucus sp. (IAEA-140/TM)] y otra muestra de 
marisco [hepatopáncreas de langosta (TORT-2)]. Ambas muestras certifican 
una concentración de As, Cd, Pb y Hg superior a la descrita en otros 
materiales de referencia de origen marino.  
Cada uno de los métodos de digestión gastrointestinal ha sido aplicado 
por duplicado a las muestras. Se han utilizado los procedimientos tal y como 
se han descrito en el capítulo de métodos. La tabla 27 muestra un resumen 
de las condiciones empleadas. 
En las fracciones bioaccesibles resultantes de cada una de las réplicas de 
la digestión gastrointestinal se determinan por triplicado las concentraciones 
de As (mineralización seca-FI-HG-AAS), Cd (digestión por microondas-
GF-AAS), Pb (digestión por microondas-GF-AAS) y Hg (digestión por 
microondas-CV-AFS). No se llevaron a cabo estudios de especiación en las 
fracciones bioaccesibles.  
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Tabla 27. Resumen de las condiciones empleadas en los métodos de 
digestión gastrointestinal in vitro estático (ME) y dinámico (TIM-1) 
 
 Digestión por ME
 Digestión por TIM-1  
Concentración de 
matriz en el fluido 
digestivo simulado 
20 g L-1 17 g L-1 
Tipo de modelo Gastrointestinal estático Gastrointestinal dinámico 
Tª de incubación 37 ºC 37 ºC 
Agitación 120 órbitas min-1 Mezclado del quimo 
Digestion gástrica    
Volumen 100 mL 250 mL 
pH 2 
  tiempo = 0 min         pH = 6,4 
  tiempo = 15 min       pH = 5,7 
  tiempo = 45 min       pH = 4,5 
  tiempo = 90 min       pH = 2,9 
  tiempo = 120 min     pH = 2,3 
  tiempo = 300 min     pH = 1,7 
Tiempo de incubación 2 h 
Parámetros de vaciado gástrico*: 
t1/2 = 85 min 
β = 1,8 
Enzimas gástricas  Pepsina Lipasa, pepsina 
Digestión intestinal   
Volumen 100 mL 
170 mL 
(30 mL en el duodeno y 70 mL 
en el yeyuno e íleo) 
pH 5 6,4 (duodeno); 6,9 (yeyuno); 7,2 (íleo) 
Tiempo de incubación 2 h 
Parámetros de vaciado ileal*: 
t1/2 = 250 min 
β = 2,5 
 Duración total de digestión: 6 h 
Extracto biliar Porcino Porcino 
Enzimas intestinales Pancreatina Pancreatina 
Centrifugación sí sí 
Filtración Sí. 11 µm Sí. 11 µm 
Determinación 
analítica 
Mineralización seca  
FI-HG-AAS (As) 
Microondas GF-AAS (Cd, Pb) 
Microondas CV-AFS (Hg) 
Mineralización seca  
FI-HG-AAS (As) 
Microondas GF-AAS (Cd, Pb) 
Microondas CV-AFS (Hg) 
* Para controlar el tránsito del quimo, se emplea una fórmula exponencial de los vaciados gástricos e 
ileales (f = 1 − 2 -(t/t1/2) β, donde f representa la fracción de vaciado del quimo, t el tiempo de vaciado, 
t1/2 la vida media de vaciado, y ß es un coeficiente que describe la forma de la curva) (Minekus et al., 
1995). 
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La tabla 28 muestra los resultados obtenidos para ambos materiales de 
referencia y para ambos métodos de digestión gastrointestinal: 
concentraciones certificadas de As, Cd, Pb y Hg, concentraciones halladas 
en las muestras, y concentraciones halladas en las fracciones bioaccessibles. 
Asimismo, se indica la bioaccesibilidad y la relación entre las 
bioaccesibilidades obtenidas mediante los métodos de digestión in vitro 
estático y TIM-1. 
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Tabla 28. Resultados del estudio de bioaccesibilidad en MRCs de alimentos tras la aplicación de los modelos 
de digestión estático (ME) y dinámico (TIM-1). Concentraciones de As, Cd, Pb y Hg en las muestras y en sus 








(μg g-1, ps) 
Concentración hallada a 
(μg g-1, ps) 
Concentración 
bioaccesible b 









Fucus sp. 42,2 -46,4 43,3 ± 0,5 31,0 (28,4-33,6) 72 20,3 (18,5-21,8) 47 1,5 
As 
TORT-2 21,6 ± 1,8  21,3 ± 0,4  15,1 (14,5-15,7) 71 14,3 (12,4-16,2) 67 1,1 
Fucus sp. 0,500 -0,574 0,520 ± 0,024  0,061 (0,042-0,074) 12 0,180 (0,140-0,220) 35 0,3 
Cd 
TORT-2 26,7 ± 0,6 26,6 ± 0,5  5,48 (4,90-6,4) 21 14,2 (12,50-15,90) 53 0,4 
Fucus sp. 1,91-2,47  2,19 ± 0,05 0,192 (0,187-0,198) 9 0,156 (0,146-0,167) 7 1,2 
Pb 
TORT-2 0,35 ± 0,13 0,298 ± 0,013 0,057 (0,055-0,059) 19 0,022 (0,019-0,026) 7 3 
Fucus sp. 0,032 -0,044 0,036 ± 0,001 0,001 (0,001-0,002) 3 0,003 (0,002-0,004) 8 0,4 
Hg 
TORT-2 0,270 ± 0,060 0,304 ± 0,029 0,012 (0,011-0,013) 4 0,064 (0,059-0,069) 21 0,2 
 
a Se llevaron a cabo análisis por triplicado de cada contaminante (media ± SD) 
b Valores bioaccesibles tras dos digestiones independientes, expresadas como media (mínimo-máximo) 
c Bioaccesibilidad = (Concentración en la fracción bioaccesible) x 100 
(Concentración hallada en la muestra) 
d Relación de bioaccesibilidad entre el modelo de digestión ME y TIM-1 
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La aplicación del modelo estadístico de Ecuaciones de Estimación 
Generalizadas (GEE) a los valores de concentraciones bioaccesibles 
hallados, pone de manifiesto que para ambas muestras existen diferencias 
significativas entre las concentraciones obtenidas por cada uno de los 
métodos de digestión gastrointestinal in vitro. Los efectos “método de 
digestión” y “tipo de alimento” son significativos para todos los elementos 
analizados (p<0,05). La interacción “método de digestión*tipo de alimento” 
también es significativa para As, Cd y Hg, pero no para Pb (p<0,05). La 
representación gráfica del modelo estadístico GEE para cada elemento 
(figura 10) muestra que para ambos MRCs las pendientes tienen el mismo 
signo de crecimiento, indicando que cada uno de los dos métodos de 
digestión (estático o TIM-1) genera valores más altos o más bajos que el 
otro método.  
Diversas condiciones in vitro específicas del método estático y dinámico, 
podrían influir en los resultados obtenidos: pH, tiempos de digestión, 
concentraciones de enzimas, etapas de la digestión (oral, gástrica, 
intestinal), y proporción sólido/líquido (Waisberg et al., 2004; Versantvoort 
et al., 2004). En el caso del TIM-1, otros factores adicionales a considerar 
son la existencia de una simulación dinámica de los movimientos 
peristálticos y de los tiempos de tránsito para cada etapa de la digestión 
(Blanquet et al., 2004; Souliman et al., 2006), así como de los cambios de 
pH que tienen lugar durante el proceso fisiológico mediante una curva 
dinámica de pH (Minekus et al., 1995).  
Un aspecto adicional que también debe tenerse en cuenta por la 
influencia decisiva que podría tener sobre la bioaccesibilidad del elemento, 
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es la forma química en la que éste se encuentra presente en la matriz 
alimentaria. Las distintas formas químicas de un elemento y sus compuestos 
se denominan especies y la distribución de un elemento entre sus distintas 
formas se conoce como especiación. Los análisis de especiación cubren hoy 
en día un área que abarca desde la determinación de la composición 
isotópica, estados de oxidación, compuestos inorgánicos y complejos, a 
complejos orgánicos y organometálicos, y finalmente la investigación de 
compuestos macromoleculares y complejos (Rosenberg, 2003). Cada 
elemento está presente en distintas formas químicas en una misma matriz, 
en este caso en el MRC que será posteriormente digerido con un modelo 
estático o con TIM-1. Dichas formas químicas podrían influir en la mayor o 
menor bioaccesibilidad de los elementos objeto de este estudio.  
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Figura 10. Modelos de Ecuaciones de Estimación Generalizadas (GEE) 
para arsénico (a), cadmio (b), plomo (c) y mercurio (d).  
Los valores de concentración bioaccesible están expresados con un intervalo de confianza 
del 95% 
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5.5.1. Bioaccesibilidad del arsénico 
En Fucus sp., la concentración bioaccesible obtenida por el método 
estático (31,0 µg g-1 ps) es superior a la obtenida mediante TIM-1 (20,3 µg 
g-1 ps). En TORT-2, los resultados son similares (15,1 y 14,3 µg g-1 ps para 
la digestión por ME y TIM-1, respectivamente). La relación de las 
bioaccesibilidades entre ambos métodos, ME/TIM-1, es superior a la unidad 
en ambas muestras (1,5 y 1,1 para Fucus sp. y TORT-2, respectivamente).   
La bioaccesibilidad es igual o superior al 50%, indicando que el arsénico 
se encuentra en las matrices estudiadas en formas químicas fácilmente 
solubilizables. Este hecho podría explicarse teniendo en cuenta las especies 
arsenicales halladas en estos MRCs. Para Fucus sp., el porcentaje de As 
aportado por ribofuranósidos que contienen arsénico (arsenoazúcares), 
representa el 66% del As total (Almela et al., 2005). La fácil solubilización 
de los arsenoazúcares en agua y la elevada contribución al As total de esta 
especie podrían explicar las altas bioaccesibilidades halladas. En el caso del 
TORT-2, en la bibliografía se ha evidenciado que el mayor porcentaje del 
As (60%) es aportado por la arsenobetaina (AB) (Súñer et al., 2001). La 
debilidad de la interacción de la unión electrostática entre la AB y el tejido 
muscular del pescado (Edmonds y Francesconi, 1987) y la alta solubilidad 
de esta especies en un medio acuoso podrían explicar las altas 
bioaccesibilidades halladas en TORT-2 por ambos métodos de digestión 
(71% en el caso del ME y 67% en el caso del TIM-1). 
Únicamente Laparra y colaboradores (2007) y Dufailly y colaboradores 
(2008) han reportado datos sobre bioaccesibilidad de As en MRCs. Laparra 
y colaboradores (2007) indicaron un 98% de bioaccesibilidad en DORM-2 
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(músculo de pez perro) empleando el mismo método de digestión estático 
del presente trabajo. Por su parte, Dufailly y colaboradores (2008), 
utilizando un procedimiento de filtración continuo en línea que incluye 
saliva artificial y jugo gástrico e intestinal, han obtenido bioaccesibilidades 
comprendidas entre 42% y 59% en cuatro MRCs de pescado: TORT-2 
(hepatopáncreas de langosta), DOLT-3 (hígado de pez perro), DORM-3 
(proteína de pescado) y CRM 627 (músculo de atún). Para TORT-2, la 
bioaccesibilidad del As hallada por Dufailly y colaboradores (2008) (57%), 
es menor a la obtenida en el presente estudio (71% para método estático; 
67% para TIM-1). 
Resulta de especial interés conocer si los altos valores de 
bioaccesibilidad del As obtenidos por los modelos in vitro son acordes a los 
valores de biodisponibilidad obtenidos mediante ensayos in vivo. Los 
estudios realizados en ratones han puesto de manifiesto una elevada 
excreción urinaria del tóxico ingerido con el alga Hizikia fusiforme (66%-
92%) (Ichikawa et al., 2010), lo cual indicaría una elevada biodisponibilidad 
de As. Sin embargo, la biodisponibilidad absoluta en cerdos alimentados 
con vegetales y cereales (acelga, rábano, lechuga, arroz y alubias) se ha 
evidenciado muy variable (33%-100%) (Juhasz et al., 2006, 2008). La 
especie arsenical existente en estas muestras influye significativamente 
sobre la biodisponibilidad, que es de un 33% cuando el DMA es la especie 
mayoritaria en el arroz y se eleva a 89% si la especie predominante es el 
As(V) (Juhasz et al., 2006). Los valores de bioaccesibilidad hallados en el 
presente estudio se engloban dentro del rango de biodisponibilidad obtenido 
por Juhasz y colaboradores.  
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5.5.2. Bioaccesibilidad del cadmio 
Las concentraciones bioaccesibles para ambas muestras de referencia 
son superiores con la digestión TIM-1: Fucus sp. (0,061 y 0,180 µg g-1 ps 
para la digestión estática y TIM-1, respectivamente); TORT-2 (5,48 y 14,2 
µg g-1 ps para el método estático y TIM-1, respectivamente). La relación 
método estático/TIM-1 es inferior a la unidad para ambas muestras (0,3 y 
0,4 para Fucus sp. y TORT-2, respectivamente). Por otra parte, la 
bioaccesibilidad del Cd por ambos métodos de digestión es, en general, 
inferior a la del As y oscila entre el 12% (Fucus sp. digerida por el método 
estático) y el 53% (TORT-2 digerida por TIM-1). 
Las algas son capaces de producir altas cantidades de fitoquelatinas en 
respuesta a la contaminación por Cd, Pb y Zn (Pawlik-Skowron ́ska, 2001). 
Además el Cd también podría estar presente en las algas unido a 
metalotioneínas, polifenoles, polifosfatos y polisacáridos polianiónicos 
(Pawlik-Skowrońska et al., 2007). La unión a estas moléculas podría 
impedir la solubilización del Cd durante la etapa gástrica. Existen varios 
ejemplos de este fenómeno descritos en la bibliografía. En muestras de trigo 
candeal en las que el Cd se halla presente en forma de fitato (mioinositol 
hexafosfato), se ha puesto de manifiesto que la solubilización de dicho 
elemento mediante un método in vitro no supera el 22% (Chan et al., 2007). 
La investigación llevada a cabo por Mounicou y colaboradores (2002) en 
muestras de polvo de cacao, reveló que el Cd ligado a fitatos o microfibras 
de celulosa cristalina no es liberado durante una digestión gastrointestinal 
simulada, permaneciendo en el residuo insoluble. El mismo fenómeno 
podría ocurrir en Fucus sp., muestra con un alto contenido en fibra dietética 
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insoluble, esencialmente constituida por celulosa (Rupérez y Saura-Calixto, 
2001), para la que se han hallado bioaccesibilidades inferiores al 35% por 
ambos métodos de digestión (tabla 28). Una vez más, parece que la forma 
química podría ser la responsable de los bajos valores de bioaccesibilidad 
hallados en Fucus sp. y no el método de digestión in vitro empleado. 
En los productos de la pesca, la inducción de metalotioneínas es 
importante para la detoxificación del Cd. Esta proteína soluble es fácilmente 
degradada en el tracto digestivo liberando así el Cd (Amiard et al., 2008). 
Dado que la capacidad de unión de metales a las metalotioneínas es pH 
dependiente, puede obtenerse una liberación del metal completa o parcial 
disminuyendo el pH por debajo de 2 (Rosenberg, 2003). Durante la 
digestión gástrica mediante TIM-1, el pH alcanza valores inferiores a 2 y se 
mantiene a ese pH durante aproximadamente 2 h. Esta bajada del pH podría 
explicar la mayor solubilización del Cd por el método TIM-1 en la muestra 
de TORT-2. No obstante, el mayor tiempo de tránsito que se produce en 
TIM-1 también podría favorecer la liberación de Cd desde las 
metalotioneínas. El incremento en el pH que tiene lugar durante la etapa 
intestinal podría producir la precipitación posterior de parte del Cd 
solubilizado, a pesar de lo cual la bioaccesibilidad obtenida por el modelo 
TIM-1 se mantiene más alta que la obtenida por el método estático. A este 
respecto Oomen et al. (2002), mediante la comparación de cinco métodos de 
digestión in vitro con un pH gástrico entre 1,1 y 4, entre los que se incluye 
el TIM-1, enfatizó la importancia de un pH bajo en la etapa gástrica en la 
solubilización del Cd desde muestras de suelos.  
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En la bibliografía no hay datos previos de bioaccesibilidad de Cd en 
MRCs de algas o pescados. Únicamente se ha realizado un estudio in vitro 
en plantas, que ha reportado valores de bioaccesibilidad de Cd del 65% en 
hojas de té (INCT-TL-1) y del 57% en hojas de espinaca (SRM 1570a) 
(Intawongse y Dean, 2008). Con respecto a los estudios in vivo solamente 
tenemos conocimiento de ensayos in vivo en muestras de suelos (Schroder et 
al., 2003). Estos autores hallaron en muestras de suelo una correlación lineal 
elevada (r = 0,80) entre el Cd bioaccesible determinado por un método 
intestinal in vitro estático y el Cd biodisponible relativo medido en un 
estudio in vivo en cerdos jóvenes. 
 
5.5.3. Bioaccesibilidad del plomo 
Las concentraciones bioaccesibles obtenidas por los métodos de 
digestión estática y TIM-1 son bajas: Fucus sp. (0,192 y 0,156 µg g-1 ps, 
respectivamente); TORT-2 (0,057 y 0,022 µg g-1 ps respectivamente). Las 
concentraciones obtenidas por el método estático para los dos MRCs son 
superiores, como refleja la relación método estático/TIM-1 (1,2 para Fucus 
sp. y 3 para TORT-2). En el caso de Fucus sp., es destacable la baja 
bioaccesibilidad obtenida para este elemento (concentración total = 2,19 ± 
0,05 μg g-1 ps; concentración bioaccesible = 0,192 ± 0,012 μg g-1 ps tras la 
digestión por ME; 0,156 ± 0,012 μg g-1 ps tras la digestión por TIM-1). Este 
hecho sugiere la posible presencia en el Fucus sp. de ligandos que 
impedirían la solubilización del Pb durante la etapa gástrica. Como en el 
caso del Cd, entre los posibles candidatos se podrían citar las microfibras de 
celulosa cristalina y los fitatos (Mounicou et al., 2002). Las fitoquelatinas 
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presentes en el alga también podrían estar implicadas en una menor 
solubilización del Pb.  
Algunos de los estudios llevados a cabo en suelos también han hallado 
valores bajos de Pb bioaccesible tras la etapa de digestión intestinal, 
sugiriendo tres posibles causas: readsorción por la matriz, unión a la 
pepsina, y precipitación química del Pb debido al mayor pH del 
compartimento intestinal (Ellickson et al., 2001; Oomen et al., 2002; Van de 
Wiele et al., 2007). Como ejemplo, Ellickson y colaboradores (2001) tras la 
digestión gastrointestinal in vitro de una muestra de suelo pusieron de 
manifiesto una considerable disminución del Pb bioaccesible entre la etapa 
gástrica (76%) y la etapa intestinal (11%). En el presente estudio, aunque el 
método estático emplea un pH de 5 durante la etapa intestinal y el sistema 
TIM-1 alcanza un pH de 7,2, no se observan grandes diferencias en los 
valores de concentración bioaccesible obtenidos para el Pb, y por ello, los 
componentes de la matriz a los que puede unirse el Pb parecen influenciar 
los resultados obtenidos en mayor medida que el pH. 
En la literatura no existen datos previos de bioaccesibilidad del Pb en 
MRCs de algas o pescados. En MRCs de plantas se han reportado valores de 
bioaccesibilidad de Pb del 19% en hojas de té (INCT-TL-1) y del 33% en 
hojas de espinaca (SRM 1570a) (Intawongse y Dean, 2008). No se conocen 
trabajos que estimen la biodisponibilidad del Pb en alimentos por métodos 
in vivo, pero sí existen ensayos in vivo realizados en muestras de suelos. En 
estas matrices se han hallado valores de biodisponibilidad relativa de Pb del 
56 al 58% en cerdos jóvenes (Casteel et al., 1997). En un trabajo llevado a 
cabo sobre un material de referencia de suelo, Ellickson y colaboradores 
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(2001) obtuvieron un 11% de bioaccesibilidad in vitro frente a una 
biodisponibilidad del 0,7% in vivo en ratas. En humanos, tras la ingesta de 
suelos contaminados, se han descrito biodisponibilidades entre el 18% y el 
37% bajo condiciones de ayuno y entre 0,2% y 5% tras la ingestión de 
alimentos (Maddaloni et al., 1998).  
 
5.5.4. Bioaccesibilidad del mercurio 
Las concentraciones de Hg bioaccesible obtenidas por los métodos de 
digestión estático y TIM-1 son muy bajas: Fucus sp. (0,001 y 0,003 µg g-1 
ps, respectivamente); TORT-2 (0,012 y 0,064 µg g-1 ps, respectivamente). 
La bioaccesibilidad del Hg es ≤21% en ambos MRCs, valores similares a 
los hallados para el Pb.  
Se ha descrito que la fibra y algunos compuestos polifenólicos son 
capaces de disminuir la bioaccesibilidad del Hg presente en los productos de 
la pesca (Shim et al., 2009). Estos compuestos, junto a las fitoquelatinas y 
metalotioneínas capaces también de unir Hg (Gekeler et al., 1988; Sonne et 
al., 2009), podrían ser responsables de la baja bioaccesibilidad observada 
para ambos MRCs. En la muestra de TORT-2, la bioaccesibilidad es mayor 
con el método TIM-1. Este hecho podría ser en parte consecuencia de una 
liberación del Hg unido a las metalotioneínas al pH<2 que se alcanza 
durante la etapa gástrica. 
No tenemos conocimiento de que se haya estudiado la bioaccesibilidad 
del Hg en ningún MRC de alimentos. Por ello, los datos aquí reportados son 
la primera contribución a este respecto. Tampoco tenemos conocimiento de 
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ensayos in vivo que hayan estimado la biodisponibilidad del Hg en 
alimentos. Hay estudios in vivo para suelos que indican una 
biodisponibilidad del 15-20% para el HgCl2 (Schoof y Nielsen, 1997), pero 
las grandes diferencias existentes entre las especies de Hg presentes en 
suelos (predominantemente inorgánicas) y en alimentos 
(predominantemente orgánicas) deben ser tenidas en cuenta.  
Si bien los resultados encontrados en el presente trabajo de tesis doctoral 
para los CRMs de alimentos analizados deben considerarse preliminares, el 
estudio realizado pone de manifiesto la utilidad de los MRCs con fines 
comparativos, así como la necesidad de ampliar su utilización en los 
estudios de bioaccesibilidad de elementos traza tóxicos de alimentos.  
Ampliar el conocimiento sobre bioaccesibilidad de los elementos traza 
tóxicos existentes en los alimentos, requeriría el desarrollo de métodos in 
vitro precisos y robustos con incertidumbres identificadas. Estos métodos 
deberían ser validados previamente mediante estudios in vivo. En este 
sentido, sería recomendable crear una plataforma similar a la plataforma 
BARGE de suelos, que permita desarrollar, validar y estandarizar métodos 
in vitro específicos para cada elemento y alimento (Schelwald et al., 2001; 
BARGE, 2010). Siguiendo las líneas recomendadas para suelos, debería 
disponerse de muestras de alimentos que pudieran ser empleadas para la 
validación de los métodos in vitro.  
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Capítulo 6. Conclusiones 
 
Las conclusiones del estudio realizado son: 
 
Arsénico total e inorgánico en arroces comercializados en España: efecto 
del cocinado y estimación del riesgo toxicológico 
− Las concentraciones medias de arsénico total (0,201 µg g-1 ps) y de 
arsénico inorgánico (0,12 µg g-1 ps) contribuyen a establecer valores de 
línea base para este tóxico en arroces producidos y/o comercializados en 
España. En el caso del arsénico inorgánico constituyen un importante 
aporte dada la escasez de datos previos.  
− El arsénico inorgánico supone un porcentaje muy amplio con respecto al 
arsénico total existente en los arroces españoles (27-93%), por lo que la 
evaluación de la seguridad alimentaria de este producto debe conllevar la 
determinación analítica de las especies inorgánicas.  
− La concentración de arsénico inorgánico en un 18% de los arroces 
españoles supera la única legislación vigente para este contaminante. Ante 
el previsible establecimiento por parte de la Unión Europea de un límite 
máximo de arsénico inorgánico en este cereal, se hace necesario el inicio 
de actividades de control por parte de las empresas productoras o de los 
organismos públicos de vigilancia de la seguridad alimentaria.  
− El consumo medio de arroz de la población española generaría ingestas 
de arsénico inorgánico que no superan el valor toxicológico de referencia, 
si bien podría suponer un alimento de riesgo para consumidores extremos 
del cereal. 
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− El cocinado del arroz en agua contaminada con As(V) conlleva un 
incremento del tóxico (47-100%) en el producto tal y como es consumido 
por la población. El consumo de estos arroces daría lugar a ingestas de 
riesgo. Este hecho pone de manifiesto la necesidad de considerar el aporte 
de arsénico inorgánico de los alimentos cocinados en áreas con exposición 
crónica al contaminante, en las que en la actualidad sólo se establecen 
relaciones dosis-efecto en función de la ingesta de arsénico inorgánico a 
través del agua de bebida. 
 
Especies arsenicales y bioaccesibilidad en arroces comercializados en 
Argentina y Bolivia 
− Las concentraciones de arsénico inorgánico en arroces comercializados 
en Argentina y Bolivia constituyen la primera caracterización del tóxico 
realizada en arroces latinoamericanos.  
− Un elevado porcentaje de los arroces latinoamericanos (78%) supera el 
intervalo normal de arsénico total descrito para arroces de otros orígenes, 
mientras que la concentración media de arsénico inorgánico está muy 
próxima al valor medio de otros estudios.  
− Una elevada proporción del arsénico existente en los arroces 
latinoamericanos crudos y cocinados se solubiliza tras la digestión 
gastrointestinal (64-102%). Tanto DMA como arsénico inorgánico se 
detectan en la fracción soluble, siendo el DMA la especie mayoritaria. 
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Bioaccesibilidad de mercurio en peces depredadores crudos y cocinados 
comercializados en España 
− Un 37% de las muestras de los peces depredadores analizados exceden 
el límite máximo de mercurio admitido (1 μg g-1 ph), indicando que estos 
productos constituyen un problema de seguridad alimentaria en nuestro 
país.  
− El cocinado a la plancha de pez espada, cazón, bonito y atún produce un 
incremento en la concentración de mercurio como consecuencia, 
principalmente de la pérdida de agua durante el cocinado.  
− La bioaccesibilidad del mercurio es muy variable en los pescados crudos 
(17-87%) y cocinados (6-49%). El cocinado produce un descenso en la 
bioaccesibilidad de mercurio que sólo es significativo en pez espada y 
atún.  
− El metilmercurio es la especie mayoritaria en la fracción bioaccesible 
del pez espada crudo.  
− Existen diferencias entre la estimación del riesgo toxicológico asociado 
al consumo de peces depredadores cuando esta se realiza a partir de las 
concentraciones de mercurio en el pescado o de las concentraciones  
bioaccesibles en pescados cocinados, hecho que podría ser considerado 
con vistas a una evaluación más realista del riesgo. 
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Comparación de un método de digestión gastrointestinal in vitro estático 
y el método dinámico TIM-1 para estimar la bioaccesibilidad de As, Cd, 
Pb y Hg de materiales de referencia certificados de alimentos 
− Los dos métodos de digestión gastrointestinal ensayados producen 
concentraciones bioaccesibles de arsénico, cadmio, plomo y mercurio que 
difieren significativamente. El efecto del método sobre las especies 
químicas del tóxico presentes en cada matriz podría estar implicado en 
estas diferencias. 
− Es necesario ampliar los estudios de bioaccesibilidad de elementos traza 
tóxicos en alimentos utilizando materiales de referencia. El uso de este 
tipo de muestras permitiría comparar distintos métodos in vitro o 
establecer la robustez de un mismo método in vitro por diferentes 
laboratorios.
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